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1.1. Desarrollo sostenible en ecosistemas forestales. 
 
Desde la cumbre de Río de Janeiro de 1992 se acepta de forma general que los 
bosques desempeñan un papel fundamental en el equilibrio de la naturaleza y en el 
bienestar de los ciudadanos. Los ecosistemas forestales cumplen tres funciones: función 
ecológica, social y económica (Gutiérrez de Loma, 2001): 
 
1. Función ecológica: con carácter general, por función ecológica de los 
ecosistemas forestales entendemos su regulación del ciclo del agua, la mejora de la 
calidad de las aguas, la conservación o restauración de la fertilidad del suelo, la 
prevención o paralización de los procesos de erosión o desertificación, la conservación 
y uso sostenible de la biodiversidad de las propias especies forestales, la conservación y 
uso sostenible de las especies de flora y fauna para que los bosques constituyan su 
hábitat, especialmente si se trata de especies amenazadas, su contribución a la variedad 
y belleza del paisaje, al efecto sumidero del carbono y otros gases que generan el efecto 
invernadero y el cambio climático, y, en general, al equilibrio del intercambio de los 
gases atmosféricos. 
 
2. Función social: la función social, cada vez más importante, contempla a 
los bosques como zonas de esparcimiento y turismo de la población, como práctica de 
deportes (caza, pesca, de aventura, etc.), como zona paisajística, y de asentamiento y 
trabajo de la población dedicada a la conservación del medio natural. 
 
3. Función económica: por esta función se entiende el aprovechamiento de 
los recursos naturales renovables de carácter forestal mediante su uso ordenado 
racionalmente, fomentando el asociacionismo y la colaboración entre los sectores 
implicados en la producción, transformación, comercialización de los recursos 
forestales y la mejora de estos procesos procurando un reparto equitativo del valor 
añadido entre las poblaciones del medio rural, mejorando la calidad de los productos y 
subproductos forestales. De todas la utilizaciones de los productos derivados del monte 
(madera, leña, resinas, corcho, pastos para el ganado, frutos, etc.), la producción de 
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madera es, sin duda, la de mayor importancia. 
 
Los beneficios generados por los bosques pueden llegar a desaparecer si la 
estabilidad de las masas forestales es afectada a largo plazo por las actividades 
humanas. 
 
En la Conferencia Ministerial Paneuropea sobre Protección de Bosque y 
Desarrollo Sostenible (1993) se ha definido la gestión forestal sostenible como la 
gestión y uso de los bosques y tierras forestales de tal forma y con tal intensidad que se 
mantenga su biodiversidad, productividad, capacidad de regeneración, vitalidad, ahora y 
en el futuro, de las trascendentes funciones ecológicas, económicas y sociales en los 
ámbitos local, nacional y global, sin causar perjuicio a otros ecosistemas. 
 
Los ecosistemas forestales se ven sometidos a diferentes perturbaciones 
naturales como pueden ser el viento, el fuego, las inundaciones o el consumo por parte 
de los herbívoros, que provocan que su evolución difiera de la que podría esperarse de 
un bosque “perfecto” (Frelich, 2002). Pero además de estas alteraciones la más 
importante puede ser la del uso de los bosques por parte del hombre. Asumiendo que la 
explotación de los bosques es necesaria para la economía regional, debemos 
asegurarnos que esta explotación sea sostenible, es decir, que el uso de los bosques por 
parte del hombre no ponga en peligro la existencia de éstos. La gestión sostenible 
intenta así compaginar la explotación forestal con el mantenimiento de la biodiversidad 
y la función del ecosistema. 
 
La política forestal debería caracterizarse actualmente por un compromiso hacia 
una gestión ecológicamente sostenible de los ecosistemas forestales, de la preservación 
de la biodiversidad y de los procesos ecológicos esenciales, encaminado todo ello hacia 
la conservación y mejora del patrimonio natural. Indudablemente para llevar a cabo una 
gestión sostenible de los recursos forestales es necesario conocer los factores que 
afectan al uso de los bosques. El estudio de los bosques de frondosas poco productivos, 
que se extienden por amplias zonas geográficas deprimidas, o con suelos de baja 
fertilidad, es de capital relevancia, debido al importante papel ecológico que siempre 
han desempeñado. Además, entre las líneas temáticas propuestas por la Unión Europea 
y la E.S.F., una de las fundamentales es el ciclo de nutrientes, y en general, los aspectos 
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relacionados con su dinámica, dado que éstos son de importancia primordial en el 
funcionamiento global de los ecosistemas forestales y, por consiguiente, en la 
determinación de las características y estabilidad de aquellos. Se ha empezado a tener 
conciencia pública de esta situación por diversos motivos: 
 
1. El gran déficit maderero de la actual Europa comunitaria, que obliga a 
fuertes importaciones. 
 
2. El abandono de dichas especies forestales, que en el pasado tuvieron 
importancia económica, y que hoy ven peligrar su existencia, dado que dichas manchas 
forestales ofrecen marcada degradación y abandono, por cuanto mantienen baja 
productividad. 
 
3. El aumento de la superficie sin labrar, a la que hay que dar un destino para 
evitar su erosión y procurar un desarrollo sostenible en dichas áreas, por lo general 
marginales o deprimidas. 
 
1.2. El ciclo biogeoquímico. 
 
Rodin y Bazilevich (1967) definen el ciclo biogeoquímico como “el paso de los 
elementos del suelo y de la atmósfera a los organismos vivientes, su transformación en 
complejos nuevos y su retorno al suelo y a la atmósfera, en el momento de la 
eliminación anual de una parte de la materia orgánica o, por la muerte completa de los 
organismos que entran en la composición de la biocenosis”. El ciclo biogeoquímico de 
la materia orgánica y los elementos minerales representa un papel clave de las 
relaciones existentes entre suelo, vegetación y medio ambiente, constituyendo por ello 
uno de los fenómenos ecológicos esenciales en las biocenosis naturales y, en particular, 
en los ecosistemas forestales (Rapp, 1969). 
 
Los ecosistemas forestales aseguran, principalmente, mediante el ciclo 
biogeoquímico sus necesidades de elementos nutritivos. Por ello, la exportación de 
bioelementos por explotación forestal debe de ser restituida en el curso de una nueva 
generación de árboles con objeto de que no disminuya la productividad; por el contrario, 
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en bosques naturales, sin acusada acción antropozoógena, los elementos nutritivos se 
mantienen en un nivel adecuado, gracias a un equilibrio dinámico (Duchaufour, 1983). 
 
La importancia de los ciclos biogeoquímicos es fundamental porque ellos 
aseguran una redistribución de los elementos en el suelo que, si no, se empobrecería sin 
interrupción, cada vez más intensamente. La energía necesaria para el remonte de una 
parte de los elementos hacia la superficie está asegurada por la energía solar y la 
capacidad fotosintética de los vegetales. Un ecosistema maduro y bien desarrollado es 
capaz de mantener su productividad de manera sustentable mediante la entrada de 
energía solar. Los flujos de energía que se producen en él mismo son el resultado de un 
juego complejo de interacciones tróficas, pudiéndose calcular las salidas del sistema en 
términos de productividad primaria neta o biomasa (Odum, 1971). 
 
El ciclo biogeoquímico se caracteriza por la diferente distribución de los 
nutrientes en cada compartimento del ecosistema y en la velocidad del flujo entre éstos. 
La interacción entre los organismos y su ambiente, así como la disponibilidad y uso de 
cada nutriente, va a determinar los procesos de dicho ciclo (Schlesinger, 2000). 
 
La transferencia de elementos biógenos en el seno de los ecosistemas forestales 
sigue principalmente dos caminos (Ovington, 1962): el ciclo biológico y el ciclo 
geoquímico (Fig. 1): 
 
A. El ciclo biológico o cerrado se refiere a la circulación de los elementos 
biógenos en el seno del ecosistema, entre el suelo forestal y las comunidades 
vegetales y animales; afecta, por tanto, a la biocenosis. Este ciclo anual, en primer 
lugar se compone de la absorción de nutrientes a través del sistema radical del 
árbol; en segundo lugar, la retención de nutrientes que se incorporan a la biomasa 
de troncos y ramas que se producen anualmente, por lo que entrarán en un ciclo 
mucho más lento; y en tercer lugar, el retorno o regreso anual al suelo mediante la 
hojarasca que los almacena hasta que son absorbidos de nuevo, con lo que se 
cierra este ciclo. 
 
B. El ciclo geoquímico es un ciclo abierto, comprende ganancias y 
pérdidas de elementos minerales (Ovington, 1962).  
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Las ganancias se evalúan: 
 
1) Partículas suspendidas en la atmósfera y otras previamente 
sedimentadas sobre las hojas, que son arrastradas hacia el suelo a través de las 
precipitaciones líquidas (lluvia, nieve,...) o sólidas (aerosoles, polvos). 
 
2) Adiciones por alteraciones de la roca madre. De esta manera, parte de 
los elementos químicos son transferidos, por diversos medios, a los horizontes 
superiores del suelo y así pueden ser absorbidos por las raíces. Estos aportes son 
significativos, por ejemplo, para el fósforo. En otras ocasiones, si son solubles, 
pueden ser incorporados por las raíces más profundas. 
 
3) Adición por fijación microbiana. En el caso del nitrógeno, el 
intercambio con la atmósfera es debido a la actividad de los microorganismos 
fijadores de nitrógeno tanto de vida libre como endosimbióticos. El nitrógeno es 
muchas veces factor limitante, por los que aportes atmosféricos a través de esta 
fijación biológica, junto con el agua de lluvia, constituye una ayuda para el 
ecosistema forestal, una fertilización crónica a bajo nivel (Escarre et al., 1984). 
 
Las pérdidas se producen a través de: 
 
1) Evacuación, en gran medida, por las aguas de drenaje, eficaz vector 
que exporta a zonas fuera del dominio del ecosistema los nutrientes disueltos en 
ellas. 
 
2) Podas y talas parciales o totales del bosque, que si se realizan de 
manera incontrolada conducen irremediablemente a una pérdida de 
productividad. Estas pérdidas son muy variables, dependiendo del tipo y grado 
de explotación de los productos forestales exportados. 
 
3) Una pequeña parte del nitrógeno de las sales minerales puede ser 
reincorporado a la atmósfera por desnitrificación y algún otro elemento, como el 





Fig. 1. Ciclo biogeoquímico de elementos minerales en ecosistemas forestales 
 
 
En un sistema en equilibrio, la cantidad total de los aportes es compensada por la 
pérdida de peso de una masa igual de hojarasca; en caso contrarío habría una 
acumulación y retención de elementos, dando lugar a una disminución de la 
productividad (Jenny et al., 1949; Santa Regina, 1987). Por ello, un problema esencial 
en ecología forestal es conocer las leyes que presiden las transformaciones de la materia 
orgánica para poder evitar el ralentizamiento excesivo de los ciclos biogeoquímicos. 
 
La proporción en que caen y se descomponen los restos vegetales contribuye a la 
regulación del ciclo de nutrientes, a la fertilidad del suelo y a la producción primaria en 
los ecosistemas forestales (Martín et al., 1996; Berg, 2000; Lebret et al., 2001; Ranger 
et al., 2003; Yang et al., 2004b). Así, es crucial entender la dinámica de los nutrientes 







1. 3. Biomasa forestal. 
 
1.3.1. Consideraciones generales. 
 
La fotosíntesis es el proceso por el que se capta la energía luminosa que procede 
del sol y se convierte en energía química. Con esta energía el CO2, el agua y los nitratos 
que las plantas absorben reaccionan sintetizando las moléculas de carbohidratos 
(glucosa, almidón, celulosa, etc.), lípidos (aceites, vitaminas, etc.), proteínas y ácidos 
nucleicos (ADN y ARN) que forman las estructuras vivas de la planta. La síntesis de 
materia orgánica producida a partir de la fotosíntesis se conoce como producción 
primaria (Margalef, 1982). 
 
La producción primaria bruta de un ecosistema es la energía total fijada por la 
fotosíntesis de las plantas. La producción primaria neta es la energía fijada por 
fotosíntesis menos la energía empleada en la respiración, es decir la producción 
primaria bruta menos la respiración. Cuando la producción primaria neta es positiva, la 
biomasa de las plantas del ecosistema va aumentando. Es lo que sucede, por ejemplo, en 
un bosque joven en el que los árboles van creciendo y aumentando su número. Cuando 
el bosque ha envejecido, sigue realizando fotosíntesis, pero toda la energía sintetizada la 
emplea en la respiración, la producción neta se hace cero y la masa vegetal del bosque 
ya no aumenta. La producción primaria neta de un bosque depende de factores 
medioambientales como son el clima y el suelo, y de factores intrínsecos tales como la 
edad y el tipo de bosque (Santa Regina et al., 1991). Las plantas retienen una parte 
importante de los elementos nutritivos en estructuras perennes (ramas, tronco, raíces, 
etc.) y dichos nutrientes van a formar la mineralomasa de la fitocenosis (Duvigneaud, 
1967). 
 
La biomasa forestal se define como el peso (o estimación equivalente) de 
materia orgánica que existe en un determinado ecosistema forestal por encima y por 
debajo de la superficie del suelo. Normalmente, se cuantifica en toneladas por hectárea 






La biomasa arbórea juega un papel fundamental en el estudio de los ciclos 
biogeoquímicos, ya que el contenido de los nutrientes en ecosistemas forestales está 
relacionado con la cantidad de biomasa presente (Santa Regina y Tarazona, 2001). Así, 
el conocer la distribución de los nutrientes en los distintos compartimentos del árbol es 
necesario para realizar predicciones realistas sobre la exportación de nutrientes bajo 
diferentes manejos forestales (Augusto et al., 2000). 
 
En la actualidad, los estudios sobre la biomasa tienen como finalidad entender 
los ciclos de la energía y nutrientes. También se están usando para observar el efecto de 
la vegetación en el ciclo global del CO2 (Brown, 1997). Algunos modelos de CO2 
incluyen la estimación de la biomasa como el volumen, sus componentes o algunos 
parámetros relacionados, para establecer los flujos de gas entre la vegetación, el suelo y 
la atmósfera. Debido a esta importancia se han desarrollado estudios de la biomasa en 
bosques tropicales, templados, mediterráneos y en zonas semiáridas (Rapp et al., 1999; 
Santa Regina y Tarazona, 2000, 2001; Návar et al., 2002; Zianis y Mencuccini, 2003; 
Nadezhdina et al., 2004; Rubilar et al., 2005; Segura, 2005). 
 
En cuanto a la biomasa radicular, sus valores varían bastante entre los distintos 
ecosistemas a lo largo del globo terrestre, desde 0.20 a 20 kg m-2 (Cairns et al., 1997). 
 
1.3.2. Métodos para calcular la biomasa forestal. 
 
La biomasa forestal puede ser calculada a través de métodos indirectos y 
directos. Los primeros son normalmente usados cuando las dimensiones del árbol son 
demasiado grandes, como ocurre por ejemplo con muchas especies tropicales. En este 
caso, se estiman las dimensiones del árbol y se calcula el volumen del tronco + las 
ramas más largas usando las fórmulas de Smalian y Huber (Loetsch et al., 1973). Los 
directos, también llamados destructivos, consisten en la tala del árbol para determinar la 
biomasa a través del peso de cada uno de sus componentes, por ejemplo, raíces, tronco, 
ramas y hojas (Parresol, 1999). Estudios recientes demuestran que estos métodos 
tienden a obtener valores sesgados de los pesos de las diferentes fracciones por lo que, 
en el caso de que se necesite mucha precisión en las estimaciones, es necesario emplear 
métodos más específicos como los denominados “randomized branch sampling” o 
“important sampling” (Valentine et al., 1984). 
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Una vez estimados los pesos de las distintas fracciones es necesario ajustar un 
modelo matemático que relacione los pesos de la biomasa seca con una o más variables 
representativas de estos árboles (Montero et al, 2005). Normalmente se emplean 
ecuaciones alométricas para predecir la biomasa individual de cada árbol y se suman 
estas ecuaciones para obtener la biomasa total por área (Parresol, 1999). Estas 
ecuaciones se desarrollan a partir de características del árbol que son fáciles de medir 
como pueden ser el diámetro a la altura del pecho (DBH), diámetro basal (D), altura o 
una combinación de ellos (Parresol, 1999). No obstante, estas ecuaciones de regresión 
pueden generar ciertas dudas cuando son extrapoladas a otras áreas más grandes 
(McWillian et al., 1993). Debido al gran número de estudios sobre la biomasa arbórea, 
se han desarrollado una gran cantidad de ecuaciones para diferentes especies y en 
diferentes condiciones ambientales. No obstante, los valores de biomasa varían con la 
especie, edad, calidad del suelo y clima (Madgwick y Satoo, 1975). 
 
1.4. Nutrientes foliares. 
 
1.4.1. Consideraciones generales. 
 
La concentración de nutrientes en las hojas de las plantas transmite información 
sobre varios aspectos de la ecofisiología de la planta, como puede ser la proporción 
entre fotosíntesis y respiración (Reich et al., 1998), capacidad de crecimiento 
(Cornelissen et al., 1997) y eficiencia en el uso de nutrientes (Chapin, 1980; Aerts y 
Chapin, 2000). Además, la concentración de nutrientes en las hojas influye en procesos 
tales como la descomposición y la mineralización de la hojarasca (Melillo et al., 1982) y 
en los daños provocados por herbívoros y patógenos (Nordin et al., 1998). 
 
Durante el ciclo vegetativo de las hojas, la concentración de nutrientes depende 
de su naturaleza química, función fisiológica y otros factores (Oleksyn et al., 1999). 
Muchos factores, tanto endógenos como exógenos, promueven que la mineralomasa 
foliar varíe tanto en el espacio como en el tiempo (Chapin, 1980; Del Arco et al., 1991). 
La variación espacial está causada fundamentalmente por la variabilidad de los suelos 
(Fitter y Hay, 1989), la topografía, la estructura de la vegetación (Oliveira et al., 1996) y 
por alteraciones como el impacto humano o ataques de insectos (Correira et al., 1992), 
mientras que la variación temporal es regulada por la edad y crecimiento de la hoja 
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(Mayor y Roda, 1992), por el estado fenológico de la planta (Shelp et al., 1995) y por el 
clima (Piñol et al., 1995). Elementos como nitrógeno, fósforo, calcio y potasio están 
bastante influenciados por las variaciones estacionales (Escudero et al., 1992a). 
 
En algunas ocasiones la concentración de nutrientes en las hojas refleja la 
fertilidad del suelo (Chapin, 1980; Boerner, 1985; Del Arco et al., 1991; Roig et al., 
2005) mientras que en otros casos no se ha encontrado correlación entre la 
disponibilidad de nutrientes en el suelo y la concentración foliar (Kost y Boerner, 1985; 
Lal et al., 2001). La variación en las concentraciones de nutrientes deriva de la 
variación en la disponibilidad de nutrientes y también de las diferencias fisiológicas 
entre especies y formas de crecimiento. Las concentraciones de nitrógeno, fósforo y 
cationes en las hojas pueden reflejar su relativa disponibilidad entre diferentes sitios 
(Hobbie y Gough; 2002).  
 
La concentración foliar de nutrientes varía ampliamente entre especies. Así, las 
hojas de especies perennifolias tienden a tener concentraciones de nutrientes más bajas 
que las especies caducas y las especies herbáceas (Reich et al., 1992; Aerts y Chapin, 
2000). La distribución de especies siempreverdes y especies deciduas está fuertemente 
condicionada por la abundancia de nutrientes en el suelo, de tal manera que en 
ambientes pobres dominan las especies siempreverdes mientras que a medida que va 
aumentando la disponibilidad de nutrientes, la presencia de caducifolias es mayor 
(Monk, 1966). 
 
Las especies que viven en ambientes limitados en recursos presentan una serie 
de adaptaciones (rasgos conocidos por Chapin et al., 1993) como “síndrome de 
resistencia al estrés”, como son: bajas tasas de crecimiento, fotosíntesis y absorción de 
nutrientes, alta longevidad de los tejidos y elevadas concentraciones de compuestos 
secundarios (Chapin et al., 1993; Aerts, 1995). En estos ambientes pobres en nutrientes, 
los rasgos que permiten a la planta tener una mayor retención de nutrientes, van a ser 
mucho más importantes que aquellos rasgos que tienden a proporcionar una alta 
habilidad competitiva en la adquisición de los recursos (Aerts, 1997b, 1999). 
 
Las especies siempreverdes reducen las pérdidas de nutrientes a través de tres 
vías (Aerts, 1995): (1) creando tejidos de elevada longevidad reduciendo así las 
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pérdidas de biomasa; (2) sintetizando hojas con concentraciones menores de nutrientes; 
(3) a través de la reabsorción desde hojas senescentes. 
 
1.4.2. Reabsorción de nutrientes. 
 
La senescencia foliar comprende el conjunto de procesos relacionados con la 
degradación foliar y la movilización de materiales liberados durante este proceso. Se 
trata de un proceso complejo que resulta de la degradación coordinada de 
macromoléculas a moléculas más pequeñas que son fácilmente transportadas 
(Buchanan-Wollaston, 1997). 
 
La retranslocación de nutrientes puede definirse como la cantidad total de 
elementos movilizados desde las hojas senescentes hacia otros tejidos perennes (Lim y 
Cousens, 1986; Aerts, 1996). Los elementos reabsorbidos son transportados a tejidos 
como la corteza o las raíces donde son almacenados hasta su posterior uso. Se trata de 
un fenómeno bastante común (Ryan y Bormann, 1981), de una considerable ventaja 
adaptativa ya que permite que los nutrientes estén directamente disponibles para ser 
utilizados más tarde, promoviendo así que las especies sean menos dependientes de la 
toma de nutrientes del suelo, reduciendo su pérdida e incrementando la eficiencia de su 
uso (Chapin, 1980; Vitousek, 1982; Aerts y Chapin, 2000; Escudero y Mediavilla, 
2003a). Se trata de una de las estrategias más importantes usadas por las plantas para la 
conservación de nutrientes (Chapin y Kedrowski, 1983; Shaver y Melillo, 1984; Côte et 
al., 2002). La reabsorción de componentes no nutritivos normalmente es insignificante 
(Chapin et al., 1993). 
 
El grado de reabsorción afecta a la calidad de la hojarasca lo cual influye en los 
procesos de descomposición y en la disponibilidad de nutrientes. El conocimiento de los 
patrones de la retranslocación es crucial para entender el papel de las plantas en el ciclo 
de nutrientes (Rejmánková, 2005). La reabsorción de nutrientes supone un coste 
(Chapin et al., 1990) por lo que las plantas han de equilibrar los beneficios con los 
costes en la conservación de los nutrientes (Wright y Westoby, 2003).  
 
La reabsorción puede ser cuantificada como el porcentaje de nutrientes 
translocados desde las hojas antes de la abscisión (eficiencia en la reabsorción; Aerts, 
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1996). El patrón ecológico de la reabsorción no está claro. Frecuentemente se ha 
sugerido que las especies de hábitats pobres en nutrientes presentan una mayor 
eficiencia en la retranslocación (Vitousek, 1982; Rejmánková, 2005). Otros autores han 
encontrado que en ambientes ricos en nutrientes la eficiencia en la reabsorción es muy 
baja. Así, Rodríguez-Barrueco et al. (1984); Côté et al. (1989); Killingbeck, (1993) 
establecieron unas eficiencias extremadamente bajas en especies arbóreas que 
albergaban simbiontes fijadores de N. No obstante, numerosos estudios han indicado 
que no hay datos que apoyen estas hipótesis. Así, Aerts (1996) apenas encontró 
diferencias significativas en la reabsorción de nutrientes entre especies caducifolias (en 
suelos más fértiles) y especies perennifolias (características de suelos más pobres en 
nutrientes), solamente observó que la eficiencia en la reabsorción era ligeramente mayor 
en las primeras (47 vs. 54% para el nitrógeno, p.ej.). Otros autores tampoco encontraron 
relación entre la disponibilidad de nutrientes del suelo y la eficiencia en la 
retranslocación (Birk y Vitousek, 1986; Escudero et al., 1992a; Pugnaire y Chapin, 
1993; Lal et al., 2001; Cartaxana y Catarino, 2002; Wright y Westoby, 2003; Rentería 
et al., 2005). En otros estudios sí se ha encontrado que las plantas que crecen en hábitats 
fértiles son más eficientes en la reabsorción (Chapin y Kedrowski, 1983; Lajtha, 1987; 
Nambiar y Fife, 1987). Las diferencias en el muestreo, las grandes variaciones anuales 
en la eficiencia en la reabsorción (Nordell y Karlsson, 1995) y la posibilidad de que esta 
eficiencia sólo podría responder a la disponibilidad de nutrientes en un estrecho rango 
(Lajtha, 1987), pueden explicar estos resultados aparentemente contradictorios (Côté et 
al., 2002). El hecho de que los nutrientes edáficos no ejerzan control sobre la eficiencia 
en la retranslocación suscita la cuestión de cuáles son los factores implicados en el 
proceso (Aerts y Chapin, 2000). No obstante, todavía es escaso el conocimiento de 
dichos factores (Franklin y Agren, 2002). Killinbeck y Whitford (2001) sugieren que la 
evolución y la especificidad del hábitat pueden estar entre los factores reguladores de la 
reabsorción. Así, arbustos que son especies riparias obligadas son más eficientes al 
reabsorber nitrógeno que las especies menos adaptadas a los márgenes de los arroyos. 
Estos resultados son apoyados por Oleksyn et al. (2003) en sus estudios sobre 
reabsorción de nutrientes en Pinus sylvestris. También se ha propuesto que la eficiencia 
en la reabsorción debería ser mayor durante las fases tardías de la sucesión secundaria 
que en las etapas iniciales (Odum, 1969) y que la pérdida de nutrientes debería ser 
menor en ecosistemas de edades intermedias comparándola con otros de edades 
tempranas o bien avanzadas (Vitousek y Reiners, 1975). Del Arco et al. (1991) 
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establecen que el grado de reabsorción depende del periodo de abscisión de la hoja, de 
modo que las especies con una caída de la hoja más lenta en el tiempo presentan una 
menor eficiencia en la reabsorción de nutrientes debido probablemente a lo imprevisible 
del tiempo exacto del desfronde foliar. La caída gradual parece ser una adaptación al 
estrés hídrico en regiones con climas áridos o semiáridos. El estado nutricional de la 
planta (Chapin, 1980; Nambiar y Fife, 1987, Cotê et al., 2002) y la humedad del suelo 
están entre los posibles controladores de la reabsorción (Del Arco et al., 1991; Escudero 
et al., 1992b; Rentería et al., 2005). Algunos autores postulan que la eficiencia en la 
reabsorción está influenciada por el incremento de la radiación debido a que el proceso 
de retranslocación requiere una cierta cantidad de energía que tiene que ser 
proporcionada por la fotosíntesis (Boerner, 1986). Adicionalmente, la irradiación afecta 
al contenido de nitrógeno por unidad de área, el cual puede estar correlacionado con la 
eficiencia en la reabsorción (Nordell y Karlsson, 1995). Sin embargo, Yasumura et al. 
(2005) no hallaron relación alguna entre la irradiación y la eficiencia de la reabsorción 
en tres especies caducifolias. 
 
Otro parámetro usado para cuantificar la reabsorción es la habilidad o 
proficiencia de la reabsorción que se define como el mínimo nivel al cual la planta 
puede reducir un elemento en las hojas antes de la senescencia foliar (Killingbeck, 
1996). Los valores de la habilidad en la reabsorción parecen ser más adecuados para 
resolver dudas relacionadas con el grado relativo en el que los individuos pueden 
conservar nutrientes en las hojas para minimizar la toma de los mismos desde el suelo. 
Estos valores son considerados como una medida más definitiva y objetiva del grado en 
el que la selección ha actuado con el fin de minimizar las pérdidas de nutrientes 
(Navarro, 2001). Las proficiencias más altas corresponden a las concentraciones más 
bajas en las hojas senescentes. La proficiencia de la reabsorción parece ser más sensible 
a la disponibilidad de nutrientes que la eficiencia de la reabsorción (Killingbeck, 1996, 
Aerts y Chapin, 2000). Varios estudios han demostrado que la fertilización con 
nitrógeno resulta en unas concentraciones más altas de este elemento en la hojarasca de 
muchas especies (Vitousek, 1998) sugiriendo que la fertilización con nitrógeno conduce 
a valores de proficiencia más bajos. Esta relación entre la proficiencia y disponibilidad 
de nitrógeno también se ha encontrado en gradientes de fertilidad naturales (Pugnaire y 
Chapin, 1993; Richardson et al., 2005). En contraste a la eficiencia en la reabsorción, en 
la proficiencia hay claras diferencias entre las distintas formas de crecimiento (Aerts, 
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1996). Normalmente, las especies perennifolias tienen mayores proficiencias que las 
especies caducifolias, las cuales a su vez presentan habilidades en la reabsorción más 
altas que las especies herbáceas. Esto tiene importantes consecuencias en el ciclo de 
nutrientes ya que la hojarasca de especies caducifolias y herbáceas que retorna al suelo 
tiene un mayor contenido en nutrientes que la de las especies perennifolias (Aerts, 
1999). 
 
El mecanismo de reabsorción es particularmente importante para nitrógeno y 
fósforo. La proporción en que ambos nutrientes son reabsorbidos hacia tejidos perennes 
varia desde un 0 a 79% para el nitrógeno y 0 a 90% para el fósforo, con una media de 
un 52 y 43% respectivamente (Chapin y Kedrowski, 1983; Aerts, 1996; Piatek y Allen, 
2000; Cartaxana y Catarino, 2002; Côté et al., 2002; Ochieng y Erftemeijer, 2002; 
Yasumura et al., 2005; Hagen-Thorn et al., 2006; Huang et al., 2007). Incluso se pueden 
encontrar grandes variaciones dentro de una especie. Por ejemplo, para  Larix larchina 
se han encontrado eficiencias de translocación entre un 44 y 79% para el nitrógeno y 
entre un 0 y 45% para el fósforo (Chapin y Kedrowski, 1983). 
 
El proceso de reabsorción es el resultado de varios procesos: hidrólisis de 
compuestos que contienen nitrógeno y fósforo, carga en el floema y transporte. El 
nitrógeno, presente en su mayoría en proteínas implicadas en el aparato fotosintético, es 
hidrolizado a aminoácidos y estos pueden constituir un 90% del nitrógeno total 
reabsorbido (Chapin y Kedrowski, 1983). Los aminoácidos son cargados en el floema y 
transportados hacia tejidos perennes. La hidrólisis y la carga en el floema son dos 
procesos activos, por lo tanto la reabsorción sólo ocurre en tejidos vivos. No todo el 
nitrógeno puede ser reabsorbido, se necesita una cierta cantidad para mantener la 
diferencia osmótica entre la fuente y el sumidero. La mayor reserva de fósforo orgánico 
son los ácidos nucleicos, fosfolípidos y varios ésteres de fósforo (Schachtman et al., 
1998). 
 
Aunque la mayoría de estudios muestran que la retranslocación tiene lugar antes 
de la abscisión de la hoja, este fenómeno no está necesariamente relacionado con la 
senescencia foliar, puede ocurrir en hojas jóvenes durante la fase de crecimiento 
(Chapin y Kedrowski, 1983). Así, la retranslocación puede ser dividida en dos fases. La 
primera ocurre durante la primavera y principios de verano desde tejidos donde se han 
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almacenado nutrientes hasta hojas y ramas en crecimiento La segunda fase sucede 
durante el otoño desde hojas senescentes a tejidos perennes (Fife y Nambiar, 1984). 
 
1.5. Producción de hojarasca. 
 
1.5.1. Definición de conceptos. 
 
La biomasa sintetizada por los productores primarios retornará al suelo según su 
ciclo vegetativo de caída bajo forma de exudados radicales y foliares, o bajo forma de 
restos organizados como son las hojas, ramas, frutos, flores, etc. constituyendo la broza 
u hojarasca. Dichas palabras han tenido diversas acepciones; así, los autores rusos, 
después de la definición establecida por Rodin y Bzilevich (1967), la reagrupan bajo el 
nombre de “opad” generalmente traducido por “hojarasca global” como la cantidad de 
materia orgánica contenida en todas las partes de la planta, tanto aéreas como 
subterráneas, que mueren anualmente, así como los individuos y partes de ellos muertos 
por envejecimiento o por eliminación natural. Con el término “litière des feuilles” 
designan la materia orgánica contenida en las partes perdidas por los árboles y arbustos, 
es decir: hojas, flores, escamas que envuelven a las flores, frutos, granos y pequeñas 
ramas, así como las partes perdidas por las plantas, herbáceas o no, que recubren el 
suelo. 
 
Los autores anglosajones designan bajo el término “litter-fall” y los franceses 
con “litière” al conjunto del material vegetal perdido por los árboles y arbustos, a 
excepción de las raíces descompuestas; es decir, comprende sólo una parte de la 
“hojarasca global” de los autores rusos. Además los autores occidentales desprecian con 
frecuencia la hojarasca del estrato herbáceo y no consideran más que su propia biomasa. 
Duvigneaud (1978) emplea el vocablo “broza” para designar al conjunto de órganos 
vegetales (hojas, ramas, frutos, inflorescencias, cortezas, etc.) y de restos animales que 
caen al suelo del bosque, procedentes de los distintos estratos de la vegetación, con 
exclusión de las raíces. Todo este conjunto de órganos sumados a la cantidad de raíces 
muertas constituye la principal vía de entrada de materia orgánica al suelo en los 
ecosistemas forestales (Lousier y Parkinson, 1976). Cuando la hojarasca se acumula 
sobre el suelo se desarrolla una capa de restos orgánicos llamada “mantillo”. Satchell 
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(1974) aplica este término tanto a los materiales recién desprendidos del árbol, como a 
los ya sometidos a descomposición; también los denomina detritus o residuos vegetales. 
Escudero et al. (1983) utiliza los nombres de los órganos de partida para designarlos 
cuando, ya muertos, forman parte del conjunto de detritus incorporados al sustrato 
edáfico.  
 
En consecuencia, en el presente estudio se empleará el término hojarasca como 
el conjunto de órganos vegetales, con exclusión de las raíces, procedentes del estrato 
vegetal, que una vez muertos, van a retornar al suelo y entran a formar parte de los 
primeros horizontes del mismo. 
 
1.5.2. Importancia de la producción de hojarasca. 
 
Se han desarrollado una gran cantidad de estudios sobre la producción de 
hojarasca en diferentes ecosistemas forestales desde que Bray y Gorham (1964) 
realizaran una primera síntesis en 1964. 
 
La caída de los restos vegetales del arbolado representa, junto a la senescencia 
de las raíces, una de las principales vías de entrada de nutrientes y materia orgánica al 
suelo (Meetenmeyer et al., 1982). Esta caída de hojarasca es particularmente importante 
en bosques de suelos pobres en nutrientes, donde la vegetación depende en gran medida 
del reciclado de nutrientes a través de los restos desprendidos del arbolado (Singh, 
1978). El desfronde se considera un proceso dinámico de cambio continuo donde las 
diferencias anuales y estacionales, causadas por fluctuaciones climáticas y cambios en 
la composición vegetal y fenología, afectan a la descomposición y mineralización de la 
hojarasca e inmovilización de nutrientes (Lousier y Parkinson, 1976). 
 
La hojarasca acumulada en el suelo juega un papel muy importante en los 
ecosistemas terrestres. Además de ser una fuente de nutrientes para las plantas, la 
hojarasca también modifica el ambiente físico local proporcionando cobertura, 
cambiando el microclima de la superficie del suelo e incrementando la disponibilidad de 
otros recursos, especialmente el agua. Así, afecta a la distribución y abundancia de los 
organismos en el suelo como insectos, plantas y microorganismos (Weltzin et al., 
2005). También protege y aísla al suelo frente a cambios extremos de humedad y 
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temperatura y también frente a la erosión; además, facilita la infiltración de agua 
(Schutz, 1990). En ocasiones una cantidad elevada de mantillo en el suelo tiene un 
efecto negativo para la productividad del ecosistema a largo plazo ya que los nutrientes 
quedan inmovilizados en la hojarasca, el crecimiento de nuevas plantas puede verse 
dificultado y el peligro de incendios aumenta (Schutz, 1990). 
 
La hojarasca actúa como un sistema de entrada-salida de nutrientes y la 
proporción en la que cae la hojarasca y, su posterior descomposición es una 
contribución a la regulación del ciclo de nutrientes, así como a la fertilidad del suelo y a 
la producción primaria en ecosistemas forestales (Martín et al., 1996; Berg, 2000; 
Lebret et al., 2001; Ranger et al, 2003). El uso de la producción de hojarasca como 
índice de la producción primaria y del ciclo de nutrientes ha sido ampliamente usado. 
Sin embargo, este uso se aplica mejor a las especies caducifolias que a las perennes 
(Bellot et al., 1992). 
 
1.5.3. Factores que influyen en la producción de hojarasca. 
 
La caída de hojarasca está influenciada por una serie de factores edáficos y 
climáticos (Bray y Gorham, 1964; Meentemeyer et al, 1982; Liu et al., 2004; Pavón et 
al., 2005; Roig et al., 2005; Caritat et al., 2006). La influencia en la producción de estos 
factores es fundamental ya que las características de la población por sí solas no son 
suficientes para explicar las diferencias en el desfronde (Trofymow et al., 1991). Así, 
varios autores han encontrado que la caída de hojarasca aumenta mediante el abonado 
con N y la irrigación (Sheriff, 1996; Jacobson et al., 2000). 
 
Las variables climáticas, principalmente la temperatura y la precipitación, son 
buenos predictores de la producción (Meentemeyer et al., 1982; Lonsdale, 1988; Berg y 
Meentemeyer, 2001). No obstante, debido a diferencias en la fisiología y ecología entre 
especies, la producción en algunos tipos de bosques está más relacionada con la 
temperatura y en otros con la precipitación (Liu et al., 2004). A escala global, la 
variación en la producción se puede explicar satisfactoriamente por las variables 
climáticas (temperatura y precipitación). A escala local, en condiciones climáticas 
similares dentro de un área dada, la variación en la producción es atribuida a factores 
como el tipo de formación vegetal, la densidad del arbolado, el área basal y la edad. Las 
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especies que viven en lugares con alta humedad edáfica presentan mayores tasas de 
producción que aquellas especies de sitios con sequías estacionales y baja humedad 
(Bray y Gorham, 1964). En las zonas áridas donde el agua es el principal factor 
limitante para la producción primaria, muchas especies responden al estrés hídrico 
reduciendo la superficie de transpiración a través de la pérdida de hojas (Strojan et al, 
1979). 
 
Factores como la altitud y la latitud también influyen en las tasas de desfronde. 
En sitios de latitud alta la producción es menor debido a que la corta época de 
crecimiento limita el desarrollo vegetal en estos lugares; además, la longevidad foliar es 
mayor por lo que la biomasa foliar se renueva anualmente en menor medida 
(Albrektson, 1988). Lonsdale (1988) encontró que la latitud fue el mejor predictor de la 
producción de hojarasca, en gran parte porque integra temperatura media anual y 
precipitaciones. No obstante, apuntó que dentro de un limitado rango de latitud, la tasas 
de desfronde están positivamente relacionadas con la precipitación anual. En cuanto a la 
altitud, Bray y Gorham (1964) plantearon que la tasa de desfronde es máxima entre una 
altitud de 600-800 m en zonas templadas, a altitudes menores las precipitaciones 
descienden mientras que a altitudes mayores las temperaturas son demasiado bajas con 
lo que se obtienen valores inferiores de producción. 
 
El porcentaje de hojarasca que anualmente retorna al suelo decrece con la edad 
(Lebret et al., 2001; Ranger et al., 2003). Thiebaud y Vernet (1981) atribuyen este 
cambio al estado fisiológico de los árboles de mayor edad los cuales están más 
orientados hacia la reproducción, mientras que los jóvenes lo están hacia el crecimiento 
vegetativo. Perturbaciones como fuegos o huracanes (Bruederle y Streans, 1985) o la 
presencia de contaminantes en el aire (Pedersen y Billi-Hansen, 1999) también pueden 
inducir cambios en la producción de hojarasca. 
 
Por regla general, dentro de una misma región forestal y debido a que las hojas 
son retenidas durante menos tiempo en el árbol, los bosques caducifolios presentan una 
mayor tasa de desfronde que los de coníferas, debido a que la productividad es más alta. 
En la zona boreal los bosques de coníferas y caducifolios producen 320 y 2640 Kg ha-1 
año-1, respectivamente. En la zona templada el desfronde es superior al registrado en la 
zona boreal, ya que los bosques caducifolios aportan 5400 kg ha-1 año-1 y los de 
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coníferas 4380 kg ha-1 año-1. En el bosque mediterráneo se han registrado valores de 
desfronde de 3840 kg ha-1 año-1 (Lousier y Parkinson, 1976). 
 
Las especies caducifolias se deshacen de sus hojas en otoño o a comienzos del 
invierno, mientras que la caída de hojas de las perennifolias se produce de manera 
constante a lo largo de todo el año, aunque la mayor proporción de ellas se desprende en 
la época estival (Moro, 1992). 
 
1.5.4. Nutrientes acumulados en la hojarasca. 
 
La cantidad de hojarasca que retorna al suelo y la concentración de nutrientes 
acumulados en ella van a determinar la cantidad de cada uno de los elementos minerales 
que retornarán al suelo. Las hojas presentan una alta demanda de nutrientes frente al 
resto de órganos del árbol, entre el 30 y el 70% del total de los nutrientes almacenados 
anualmente se encuentran en las hojas (Piatek y Allen, 2000). 
 
Además de las hojas, a través de la madera retorna una cantidad importante de 
nutrientes al suelo. Los troncos y ramas caídos se descomponen lentamente en los 
bosques templados y para que se incorporen con el suelo del bosque se necesitan varios 
años (Hyvönen et al., 2002).  
 
1.6. Descomposición de hojarasca. 
 
1.6.1. Consideraciones generales. 
 
La descomposición de la hojarasca comprende un conjunto de procesos físicos y 
químicos implicados en la degradación de la materia orgánica en sus constituyentes 
químicos elementales que se incorporan al suelo y a la atmósfera (Garrido, 2001). Estas 
transformaciones de la materia orgánica se describen como un proceso en “cascada” 
durante el cual la materia orgánica es paulatinamente transformada en unos productos 
secundarios y éstos a su vez en productos terciarios o de mayor orden (Bunnel y 
Scoular, 1975), hasta reducirla a sus componentes químicos elementales. El proceso de 
descomposición no suele ser un proceso continuo ya que está compuesto tanto de etapas 
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favorecedoras como de otras fases de inhibición, donde factores químicos, físicos o 
biológicos limitan dicho proceso (Switf, 1976). 
 
El conjunto de cambios que sufren los restos vegetales tienen dos orientaciones: 
la mineralización y la humificación. La mineralización conduce a la destrucción total de 
los restos orgánicos descomponiéndolos en sus productos inorgánicos sencillos, en 
general, solubles (fosfatos, sulfatos, nitratos, etc.) o gaseosos (CO2, NH3). La 
mineralización puede afectar a la materia orgánica fresca (mineralización primaria) o a 
los compuestos húmicos (mineralización secundaria). La humificación engloba una 
serie de transformaciones entre productos orgánicos conduciendo a la formación del 
humus (Santa Regina, 1987). La diferente tasa de descomposición condiciona la 
formación de los distintos tipos de humus (Preston y Trofymow, 2000). 
 
La descomposición de la materia orgánica es el resultado de varios procesos que 
actúan conjuntamente: la fragmentación del material vegetal que es llevada a cabo tanto 
por procesos bióticos (actividad de la fauna) y abióticos (impacto de las gotas de lluvia, 
etc); el lixiviado de los componentes solubles en agua como pueden ser azúcares, ácidos 
orgánicos, aminoácidos y otras moléculas sencillas (Pardo et al., 1997) y los procesos 
de respiración de los organismos descomponedores (principalmente bacterias y hongos), 
que reducen y mineralizan la materia orgánica a moléculas orgánicas básicas como 
amonio, fosfato, dióxido de carbono y agua. Éstas pueden ser reutilizadas de nuevo por 
plantas y microorganismos, exportadas fuera del ecosistema por lavado o, en el caso de 
productos gaseosos, liberadas a la atmósfera (Swift et al., 1979). Es difícil determinar la 
contribución relativa de cada uno de estos procesos a la descomposición, ya que están 
controlados por las interacciones entre tres tipos de componentes, por un lado, factores 
abióticos como el clima y la mineralogía del material subyacente (Meentemeyer, 1978), 
y por otro, por factores bióticos tales como la composición química de la hojarasca 
(Berg y Staaf, 1980, 1981; Melillo et al., 1982) y la composición y actividad de los 
organismos del suelo (Seastedt, 1984). Los tres elementos no tienen la misma 
importancia, ya que actúan a diferentes escalas de espacio y tiempo; en general, se 
establece que actúan en el siguiente orden de importancia: clima > composición química 
> organismos del suelo (Swift et. al, 1979; Lavalle et al., 1993; Johansson et al., 1995), 
debido a que el clima es el más importante regulador del metabolismo de bacterias y 
hongos. Considerando escalas geográficas amplias, con gran variedad climática, el 
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clima es el factor regulador dominante (representado, sobre todo, por temperatura media 
anual y evapotranspiración), mientras que los factores referidos a la calidad de la 
hojarasca tienen unos valores predictivos mucho menores (Johansson et al., 1995). 
Muchos estudios han estimado que la evapotranspiración real (AET) es el mejor 
predictor de la tasa de descomposición (K) comparándola con la temperatura y la 
precipitación por separado (Berg et al., 1993; Aerts, 1997a; McTiernan et al., 2003).  
 
Sin embargo, dentro de una región climática, donde existe muy poca variación 
en los valores de evapotranspiración real, las características de la hojarasca son los 
mejores predictores de la descomposición (Meentemeyer y Berg, 1986; Johansson et al., 
1995), especialmente en los trópicos donde los porcentajes de variación de las tasas de 
descomposición explicados por la AET son muy bajos (Aerts, 1997a). No obstante, 
incluso en pequeñas zonas geográficas se pueden crear diferentes condiciones climáticas 
que retardan o aceleran la velocidad de descomposición a través de sus efectos 
negativos o positivos sobre la actividad de los microorganismos descomponedores 
(Sariyildiz et al., 2005). 
 
En general, bajo condiciones climáticas desfavorables se asume que el clima 
parece tener la mayor influencia en la tasa de descomposición, mientras que en 
condiciones climáticas favorables como en el área mediterráneo, la calidad de la 
hojarasca prevalece (Cortez et al., 1996). 
 
Aerts (1997a) indica que la descomposición de la hojarasca a escala global no 
sólo está controlada directamente por el clima sino también por un efecto indirecto del 
clima sobre la composición química de los restos vegetales, ya que la distribución de los 
suelos está determinada por el clima, y el tipo de suelo influye en la descomposición a 
través de la comunidad de descomponedores que presenta y de la calidad de la hojarasca 
caída, que va a depender de las características de dicho suelo (Switf y Anderson, 
1989b). 
 
La evapotranspiración real en los trópicos es tres veces más alta que en la región 
mediterránea y en las regiones templadas, resultando en unas tasas de descomposición 




La hojarasca de la región tropical tiene unas concentraciones de nitrógeno muy 
altas y una relación lignina/N baja, comparándolas con las que se encuentran en las 
otras dos regiones climáticas. Además, las concentraciones de P en los trópicos son más 
altas y la relación C/N menor comparándolas con las hojarascas de las regiones 
mediterráneas (Aerts, 1997a). En los trópicos y en la región mediterránea el mejor 
preeditor de la descomposición es la relación lignina/N, mientras que en la regiones 
templadas aparentemente no hay un buen un predictor de la descomposición. (Aerts, 
1997a). 
 
1.6.2. Influencia de los factores climáticos. 
 
Las variables climáticas condicionan las características físicas y químicas del 
ambiente que rodea a la hojarasca; así, la temperatura (Lousier y Parkinson, 1976) y la 
humedad (Hayes, 1965) influyen en la mineralización de la materia orgánica 
principalmente a través de sus efectos sobre los organismos descomponedores, 
(Meentemeyer, 1978; Berg, 1986). La influencia de ambos factores sobre la 
descomposición es difícil de cuantificar y aclarar debido a la interacción entre ambos 
factores y a la concurrencia de otros. La influencia de la temperatura y la humedad 
depende tanto de los requerimientos de los microorganismos implicados en el proceso 
como de la naturaleza del sustrato (Panasenko, 1967). 
 
Varios autores han demostrado una relación positiva entre humedad y pérdida de 
peso en varios tipos de clima: Meentemeyer, (1978); Gunadi et al. (1998); Gallardo y 
Merino (1993); Austin y Vitousek (2000); Barbhuiya et al. (2008). Las precipitaciones 
ejercen un efecto durante los primeros estados de la descomposición debido al lavado de 
sustancias lábiles de la hojarasca (Tukey, 1970; Swift et al., 1979; Lockabay et al., 
1996; Salamanca et al., 2003). La eficiencia de este de lavado depende de la intensidad 
y cantidad de las precipitaciones (Tukey, 1970; Vanlauwe et al., 1995). Sin embargo, 
también hay casos en los que precipitaciones muy altas provocan una disminución de la 
descomposición debido a que producen unas condiciones de anaerobiosis (Smith et al., 
1989). La concentración de nutrientes y de componentes como la lignina también puede 
variar con la precipitación (Pastor y Post, 1988; Austin y Vitousek, 1998). 
Generalmente, las concentraciones de fósforo y de nitrógeno incrementan 
significativamente con el aumento de las precipitaciones (Austin y Vitousek, 2000). 
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Además, las precipitaciones juegan un papel importante en la fragmentación de 
la hojarasca (Swift et al., 1979). El tamaño de los residuos determina la velocidad de 
descomposición. Así, los fragmentos de ramas de diámetro pequeño se descomponen 
más rápidamente que los grandes, debido a que, además de tener más superficie 
susceptible de ser atacada por los microorganismos pierden rápidamente peso inicial al 
liberar compuestos lábiles durante las primeras etapas de la descomposición; la pérdida 
de peso de los fragmentos grandes ocurre a una velocidad más uniforme al no contener 
una proporción de fragmentos lábiles (O´Connell, 1997).  
 
En cuanto a los efectos de la temperatura, muchos autores han encontrado 
correlaciones positivas entre la temperatura y las constantes de descomposición. 
Algunos emplean la temperatura media anual (Upadhyay y Singh, 1989; Aagren y 
Bosatta, 1996), otros la pérdida mensual y la temperatura media del periodo 
correspondiente (Bargali et al., 1993). Utilizando datos mensuales, la precipitación 
resulta ser un regulador más importante, pero empleando datos anuales la temperatura 
media anual es el factor más importante (Upadhyay et al., 1989). De Neve et al. (1996) 
encontraron que las altas temperaturas facilitan más la descomposición de los 
compuestos recalcitrantes más que la de los fácilmente degradables. 
 
Muchos autores han efectuado correlaciones con distintas variables, la mayoría 
encuentran que variabilidad explicada por la combinación de dos o tres factores es 
mayor que la explicada por cada uno individualmente. Así, Ilangovan y Paliwal (1996) 
combinan temperatura con precipitación y/o humedad relativa; Upadhyay et al., (1985) 
combinan precipitación y temperatura mensual y encuentran que explica el 45% de la 
variación mensual de pérdida de peso; Moore et al. (1999) concluyen que la temperatura 
media anual y la precipitación media anual explican entre el 72 y el 87% de la varianza; 
Garrido (2001) combinando precipitación y temperatura mensual explica entre el 45 y el 
65% de la varianza. 
 
1.6.3. Influencia de la composición química inicial de la hojarasca y del suelo. 
 
1.6.3.1. Influencia de la composición química inicial de la hojarasca. 
 
Con respecto a la composición química y a la calidad de la materia orgánica, se 
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pueden distinguir tres fracciones principales: una de fácil descomposición, soluble, que 
se pierde rápidamente compuesta de gran variedad de elementos; otra insoluble, pero 
fácilmente degradable, que se compone principalmente de hemicelulosa y celulosa; y 
una tercera, que persiste durante más tiempo y que está compuesta principalmente por 
lignina, ceras, lípidos y carbohidratos lignificados (Heal et al., 1997). Cada fracción 
tiene una cinética exponencial de descomposición distinta y, como consecuencia, la 
pérdida total de masa es la suma de un número de funciones exponenciales (Minderman, 
1968). 
 
Entre la gran variedad de compuestos hidrosolubles presentes en la hojarasca 
destacan: monosacáridos como fructosa y galactosa, disacáridos como  sacarosa; ácidos 
orgánicos como cítrico, fumárico, glicólico, láctico, málico, malónico, oxálico, 
succínico; ácidos fenólicos como ácidos cinámicos y sus derivados (gálico, vanílico, 
gentísico) y aminoácidos como alalina, arginina, glicina, histidina, fenilalanina, serina y 
triptófano entre otros (Duchaufour et al., 1968). 
 
La fracción soluble representa a los componentes más lábiles de la hojarasca y 
son compuestos que son rápidamente degradados durante las primeras etapas de la 
descomposición por el rápido crecimiento de los microorganismos que se ven 
favorecidos por una alta concentración de nitrógeno (Switf et al., 1979). Las 
propiedades iniciales de la hojarasca van cambiando con el tiempo y van siendo cada 
vez menos importantes. Así, la concentración inicial de sustancias solubles es la que 
afecta de forma más importante a las pérdidas iniciales de masa; este hecho ha sido 
constatado por muchos autores (O´Connell, 1997; Upadhyay, 1993; Garrido, 2001). Las 
pérdidas de constituyentes solubles de la hojarasca por lavado oscilan entre el 14% y el 
23% del peso inicial (Schlesinger, 1985). 
 
El contenido en nitrógeno juega un papel importante en la descomposición de 
los restos vegetales (McClaugherty et al., 1985; Aber et al., 1990). Un alto contenido en 
nitrógeno regula las primeras fases de la descomposición ya que, además de mejorar el 
crecimiento de los microorganismos de crecimiento rápido que degradan los 
compuestos lábiles de la hojarasca, inhibe la producción de enzimas ligninolíticas 
(Keysert et al., 1978); así, la concentración de lignina aumenta a lo largo del proceso de 
descomposición. En este ambiente se impide el crecimiento de muchos organismos 
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capaces de descomponer la lignina, como son los basidiomicetos, ya que estos hongos 
de crecimiento lento son incapaces de competir con los microorganismos de crecimiento 
rápido y son eliminados de la comunidad descomponedora. (Coûteaux et al., 1991). 
Además, durante estas etapas iniciales del proceso se forman cantidades altas de 
nitrógeno mineralizado y compuestos de bajo peso molecular que reaccionan con la 
lignina existente, dando lugar a compuestos recalcitrantes, afectando así negativamente 
a la descomposición (Berg et al., 1993). En resumen, a pesar de que normalmente el 
nitrógeno favorece la descomposición en las fases tempranas, a veces en las fases 
tardías va a ejercer un efecto retardante (Fog, 1988), debido a sus interacciones con la 
lignina; en hojarascas con altas concentraciones de nitrógeno la lignina se descompone 
más lentamente mientras que en las que poseen bajas cantidades de nitrógeno se 
favorece el crecimiento de organismos como los basidiomicetos que son capaces de 
degradar la lignina (Coûteaux et al., 1991) 
 
A pesar de que muchos autores demuestran una relación positiva entre la 
concentración de nitrógeno y las tasas de descomposición (Berg y Staff, 1980; Berg y 
Ekbohm, 1983; Cotrufo et al., 1995; Salamanca et al., 1998; Huang et al. 2007; 
Barbhuiysa et al., 2008), en otros estudios se ha encontrado que no hay tal relación 
positiva (Fog, 1988; Rutigliano et al., 1996), e incluso, algunos encuentran una relación 
negativa (Cortez et al., 1996). El papel del nitrógeno en la descomposición parece estar 
regulada por las condiciones de humedad, ya que en caso de estrés hídrico se anulan las 
influencias positivas de la concentración de nutrientes (Murphy et al., 1998). 
 
En las fases más tardías de la descomposición se han empleado un amplia 
variedad de controladores como la relación C/N, relación N/C , concentraciones de P o 
relación C/P  y la concentración de lignina (Switf et al., 1979; Berg y Staff, 1980; 
Melillo et al., 1982; Staaf y Berg, 1982; Berg, 1984; Cornelissen, 1996; Cotrufo e 
Ineson, 1996; Aerts y De Caluwe, 1997; Gallardo y Merino, 1999; Limpens y Berendse, 
2003; Kim y Rejmánkova, 2004; Yang et al., 2004; Huang et al.; 2007; Bardhuiya et 
al., 2008; Wang et al., 2008). 
 
La proporción relativa de lignina va aumentando linealmente durante la 
descomposición (Teklay y Malmer, 2004), por ello, muchos autores la consideran como 
un buen predictor de la descomposición en las fases tardías de la degradación de la 
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materia orgánica (Cotrufo e Ineson, 1996; Aerts y De Caluwe, 1997; Salamanca et al., 
1998; Gallardo y Merino, 1999; Martínez-yrízar et al, 2007; Bardhuiya et al., 2008). La 
presencia de manganeso, esencial para algunas enzimas que descomponen lignina, 
acelera la descomposición (Berg et al., 1995). 
 
La relación lignina/N también ha sido empleada como un buen regulador de la 
tasa de descomposición. Hojarascas con cantidades bajas de lignina y altas de nitrógeno 
se descomponen más rápidamente que aquellas hojarascas que poseen mucha lignina y 
poco nitrógeno (Swift et al., 1979). Fioretto et al. (1998) confirman este dato además de 
encontrar que la descomposición se ralentiza en hojarascas con altos contenidos en 
nitrógeno y en lignina. La lignina tiene efectos negativos sobre la descomposición, tanto 
en las etapas tempranas como en las tardías (Coûteaux et al., 1995). Interfiere en la 
degradación enzimática de la celulosa y otros carbohidratos (Alexander, 1977), se 
degrada a compuestos fenólicos que se combinan con proteínas y aminoácidos dando 
lugar a polímeros húmicos que inhiben y resisten la descomposición (Fog, 1988). 
Además, la lignina hace que la hojarasca sea menos palatable para la fauna del suelo, 
como sucede en las hojas de Fagus sylvatica, que se descomponen más lentamente que 
otras frondosas en el mismo suelo y condiciones climáticas, por su concentración alta de 
lignina, hasta el 30% (Pardo et al., 1997). 
 
El efecto de la lignina dependerá de las condiciones climáticas, así, en climas 
poco favorables el aumento relativo de lignina es menor y su control sobre la 
descomposición no es significativo (Berg et al., 1993; Johansson et al., 1995). 
 
La relación C/N es un buen indicador de la susceptibilidad de la hojarasca para 
ser degradada. En general, hojarascas con C/N altas se descomponen más lentamente 
que otras con C/N bajas, una mayor relación C/N indica la existencia de una mayor 
cantidad de carbono respecto a la del nitrógeno y se ha propuesto que esto se relaciona 
con una menor calidad del sustrato (Switf et al., 1979; Switf y Anderson, 1989a) y por 
tanto, una descomposición más lenta. Sin embargo, según Heal et al., (1997), por 
encima de ciertos valores (75-100), otras relaciones como lignina/nitrógeno pueden ser 
predictoras más adecuadas de la descomposición. De acuerdo con algunos autores, una 
relación C/N mayor que 20/1 ó 25/1 sugiere el predominio de procesos de 
inmovilización de nitrógeno, sobre los de mineralización (Singer y Munns, 1999). 
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Cuando se emplea la relación C/N, se asume que todo el carbono va a actuar en la 
misma dirección a la hora de acelerar o incrementar el proceso de descomposición. Sin 
embargo, el carbono en forma de carbohidratos solubles, por ser una fuente fácil de 
energía para los microorganismos del suelo va a influir positivamente en las tasas de 
descomposición, mientras que el carbono en forma de lignina va a actuar negativamente 
(Gallardo, 2001). 
 
Además de la lignina otros componentes que ejercen un control negativo sobre 
la velocidad de descomposición son los polifenoles o los taninos. Los polifenoles 
facilitan la formación de gruesas capas orgánicas donde el nitrógeno es retenido y 
aumentan la acidez al precipitar las proteínas. También la dureza de la hoja tiene una 
relación negativa, la cutina forma parte de la fracción lignina y es uno de los 
constituyentes más recalcitrantes que confiere resistencia a la degradación microbiana 
(Gallardo y Merino, 1993). 
 
Para algunos autores (Bargali et al., 1993; Scowcroft, 1997) el fósforo tiene una 
influencia positiva en las tasas de descomposición, mientras que otros como Garrido 
(2001) no encuentra influencias sobre la descomposición. 
 
1.6.3.2. Influencia de la disponibilidad de nutrientes del suelo. 
 
La disponibilidad de nutrientes en el suelo puede tener una influencia notable 
sobre las tasas de descomposición. Para medir este influjo se suelen emplear estudios 
consistentes en añadir nutrientes a través de fertilización y se han tenido respuestas 
diversas con algunos estudios, encontrando una estimulación de la descomposición 
(Prescott et al., 1992; Hobbie, 2000), mientras que en otros no se observa ningún efecto 
(Prescott, 1995; Hobbie y Vitousek, 2000; Hobbie, 2005) e incluso en algunos pocos se 
produce una inhibición de la descomposición (Prescott, 1995).  
 
La textura del suelo controla la mineralización por su influencia sobre la 
disponibilidad de oxígeno y la distribución física de los materiales orgánicos. Así, la 
descomposición en suelos arenosos es más rápida que en suelos arcillosos (Mengel, 
1996) y en los turbosos es dos veces más alta que en los arenosos (Davidsson et al., 
1997). El pH del suelo también va a tener un papel importante en la descomposición, de 
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modo que en suelos ácidos se retarda o incluso se bloquea (Mengel, 1996).  
 
El control que ejercen los distintos nutrientes va a depender de las características 
del suelo, así, por ejemplo, la disponibilidad de los mismos que tenga ese suelo hará que 
unos nutrientes ejerzan mayor control que otros sobre las tasas de descomposición 
(Garrido, 2001). 
 
1.6.4. Influencia de los organismos del suelo.  
 
1.6.4.1. Macrofauna y mesofauna. 
 
Aunque la mayoría de los procesos de mineralización de los nutrientes 
contenidos en la hojarasca es controlada directamente a través de los microorganismos 
descomponedores, su capacidad para llevar a cabo este proceso está fuertemente 
influenciada por animales de niveles tróficos superiores. Así, primero la macrofauna 
(organismos de 6 a 200 mm) como ratones y topos y la mesofauna (de 200 a 6000 µm) 
como artrópodos, anélidos, nematodos y moluscos, rompen la hojarasca en pequeños 
trozos aumentando así la superficie disponible para los microorganismos. Además, esta 
macro y mesofauna afectan a la tasa de descomposición al estimular las poblaciones de 
los microorganismos descomponedores, participan en la estructuración del suelo, 
movilizan nutrientes del material orgánico y redistribuyen, con sus movimientos 
verticales y horizontales, las sustancias minerales y orgánicas dentro del perfil del suelo 
afectando al crecimiento y desarrollo de las plantas (Scheu, 2002). 
 
La importancia relativa de los invertebrados difiere no sólo entre diferentes 
zonas (Swift et al., 1979) sino también entre los distintos tipos de hojarasca (Seasted, 
1984). 
 
Hunter et al. (2003) mostraron que la actividad de los macroinvertebrados 
(principalmente predadores) contribuye a producir cambios en la composición química 
de la hojarasca durante el proceso de descomposición, presumiblemente a través de su 
efecto sobre los microinvertebrados y sobre la microflora. La abundancia y actividad de 
invertebrados está frecuentemente influenciada por la composición química inicial de 





Los microorganismos del suelo juegan un papel primordial en la descomposición 
de los restos vegetales que caen al suelo. Su papel en el ciclo de nutrientes se estudiará 
con más detalle posteriormente. 
 
1.7. Parámetros bioquímicos del suelo. 
 
1.7.1. Consideraciones generales. 
 
La determinación de los parámetros bioquímicos del suelo está adquiriendo cada 
vez más importancia debido a que son esenciales para el funcionamiento correcto del 
suelo (Burns, 1982; Dick y Tabatabai, 1993), su medida da una idea de la actividad 
metabólica del suelo y ayuda a entender la funcionalidad del mismo. En el suelo, la 
actividad metabólica es responsable de los procesos de mineralización y humificación 
de la materia orgánica, los cuales incidirán en otros procesos donde intervienen 
elementos fundamentales como son C, N, P y S, así como en todas las transformaciones 
en las que interviene la propia biomasa microbiana del suelo (García y Hernández, 
2000; Trasar-Cepeda et al., 2000b). 
 
Según Visser y Parkinson (1992) las propiedades bioquímicas del suelo pueden 
ser estudiadas a tres niveles diferentes. Un primer nivel considera las poblaciones 
microbianas, implica el estudio de propiedades relacionadas con la estructura de la 
población microbiana y suele incluir el análisis, la composición y distribución de los 
diferentes grupos de microorganismos del suelo. Un segundo nivel incluye a las 
comunidades bióticas y considera la dinámica de organismos específicos o bien de 
comunidades de organismos (indicadores biológicos). Por último, un tercer nivel se 
refiere a las propiedades implicadas en los ciclos de la materia orgánica y de los 
nutrientes.  
 
Entre estos parámetros bioquímicos del suelo se pueden distinguir dos grupos 
(Nannipieri et al., 1990): por un lado, los parámetros generales, los cuales están 
referidos al número y actividad de los microorganismos del suelo; y por otro lado, los 
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llamados parámetros específicos, que corresponden a reacciones concretas y van a 
depender de sustratos específicos. Entre los primeros tenemos el contenido en C y N de 
la biomasa microbiana, la mineralización del N, el ATP, la respiración del suelo y la 
actividad de enzimas como la deshidrogenasa o la catalasa, y, entre los segundos, están 
la mayoría de las actividades enzimáticas del tipo hidrolasas (ureasas, proteasas, β-
galactosidasas, fosfatasas o arilsulfatasas, entre otras). 
 
Durante la última década, la calidad del suelo ha sido uno de los temas de gran 
interés en la ciencia del suelo. Este interés se ha enfocado en la definición del concepto 
de calidad del suelo y en la búsqueda de caminos seguros para evaluar esta calidad. De 
entre las muchas definiciones de la calidad del suelo, la aportada por Karlen et al. 
(1997) es ampliamente aceptada: “la calidad del suelo es la capacidad de un tipo 
específico de suelo, sin límites naturales ni de manejo, para sostener una productividad 
animal y vegetal, mantener o mejorar la calidad del agua y aire, y sostener la salud 
humana”. Igualmente, se han llevado a cabo intentos para separar los conceptos de 
calidad y salud del suelo. El límite entre los dos conceptos no está claro, pero se acepta 
que el termino calidad se refiere a la aptitud del suelo para llevar a cabo una función 
específica, mientras que el de salud se refiere a su condición total (Doran, 2002). 
 
El empleo de parámetros bioquímicos para estimar la calidad de un suelo es muy 
común. La elección de indicadores que sean capaces de cuantificar la calidad del suelo 
es bastante importante. En el correcto funcionamiento de un suelo están implicadas un 
gran número de propiedades físicas, químicas y bioquímicas. No obstante, se necesita 
realizar una selección entre todos los parámetros existentes debido a la imposibilidad de 
considerarlos todos. Cuando se recurre al uso de parámetros bioquímicos del suelo para 
determinar la influencia de algún contaminante en la calidad del suelo, los indicadores 
seleccionados deben reunir una serie de requisitos como son: sensibilidad a la presencia 
del mayor número de agentes contaminantes; consistencia en la dirección del cambio 
experimentado en respuesta al contaminante; y capacidad para reflejar los diferentes 
niveles de degradación (Elliot, 1994).  
 
Las propiedades físicas, químicas, biológicas y bioquímicas son importantes 
para el comportamiento de un suelo (Arshad y Coen, 1992). La materia orgánica del 
suelo ha sido considerada como un importante indicador de la calidad del suelo debido a 
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que es una fuente de nutrientes, mejora las propiedades físicas y químicas del suelo y 
promueve la actividad biológica (Gregorich et al., 1994). No obstante, el contenido de 
materia orgánica varía muy lentamente y se requieren muchos años para detectar 
cambios producidos por una alteración. En general, los parámetros físicos y físico-
químicos son más estables y por tanto, sólo se van a alterar cuando el suelo sufre un 
cambio drástico (Filip, 2002). Por el contrario, los parámetros biológicos y bioquímicos 
son mucho más sensibles a pequeñas modificaciones que puede experimentar un suelo 
en la presencia de cualquier agente degradante, por lo que son mucho más sensibles a 
cambios producidos por distintos manejos forestales, cosechas, adición de fertilizantes o 
condiciones medioambientales (Nannipieri et al., 1990; Kandeler et al., 1999). Visser y 
Parkinson (1992) han sugerido que estos últimos parámetros son los más útiles para 
detectar el deterioro de la calidad del suelo ya que están más estrechamente 
relacionados con el ciclo de nutrientes, incluyendo la respiración del suelo, biomasa 
microbiana, capacidad de mineralización del nitrógeno y la actividad de las enzimas del 
suelo. En particular, las actividades enzimáticas son especialmente significativas debido 
a su mayor contribución a la capacidad del suelo para degradar la materia orgánica 
(Frankenberger y Dick, 1983). Además, Kandeler et al. (1996) han indicado que la 
composición de la comunidad microbiana determina el potencial de esta comunidad 
para la síntesis enzimática, y así cualquier modificación de la comunidad microbiana 
debido a factores medioambientales debería ser reflejada en el nivel de enzimas del 
suelo. Las actividades enzimáticas muestran sensibilidad a diferentes prácticas agrícolas 
como son: barbecho (Bergstrom et al., 1998), enmiendas orgánicas (Banerjee et al., 
1997; Benitez et al., 2004), rotación de cultivos (Miller y Dick, 1995), o los efectos de 
distintos pesticidas (Omar y Abdel-Sater, 2001; Klose y Ajwa, 2004). También se ha 
empleado para evaluar el efecto de metales pesados en suelos (Madejón et al., 2001; 
Hinojosa et al., 2004). Nannipieri et al. (1990) indicaron que debido a la especificidad 
por el sustrato, parece difícil que una sola actividad pueda ser representativa del estado 
total de nutrientes en el suelo; sin embargo, la medida simultánea de varias actividades 
enzimáticas sí puede resultar útil como índice de la biodiversidad del suelo y por tanto, 
emplearse como marcadores de la fertilidad bioquímica del suelo (Gil-Sotres et al., 
1992). No obstante, la cuantificación de la degradación del suelo a través del estudio de 
la actividad enzimática debe ser suplementada con información de otros parámetros 
bioquímicos (Trasar-Cepeda et al., 2000b). Además, no existe un análisis enzimático 
universal que pueda ser recomendado para todos los tipos de suelo bajo todas las 
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condiciones (Hinojosa et al., 2004). 
 
Pese a todo, el uso de parámetros bioquímicos no puede ser considerado, al 
menos hasta ahora, como una herramienta eficiente para diagnosticar la salud de los 
suelos, debido en primer lugar a la falta de métodos analíticos estandarizados, ya que 
diferencias en el muestreo, almacenamiento, pre-tratamiento y protocolos empleados, 
sobre todo en los análisis enzimáticos hacen muy difícil el comparar resultados; en 
segundo lugar al alto grado de variabilidad entre estos parámetros debido a la 
estacionalidad y a factores edáficos y por último al comportamiento contradictorio que 
muestran cuando un suelo es degradado Gil-Sotres et al., (2005). 
 
El uso de uno o dos parámetros bioquímicos no es suficiente para demostrar la 
complejidad del funcionamiento del suelo. El uso de las propiedades bioquímicas del 
suelo como indicadores de la calidad del suelo debería estar enfocado en la búsqueda de 
expresiones complejas capaces de describir la complejidad del suelo con mucha más 
precisión (Sojka y Upchurd, 1999). 
 
Otro aspecto a tener en cuenta en la interpretación de los análisis de las 
características bioquímicas del suelo es que estos análisis generalmente se llevan a cabo 
bajo condiciones óptimas de concentración de substrato, pH, temperatura, etc. (Burns, 
1982; Nannipieri et al., 1990). Estas medidas expresan, por tanto, la actividad potencial 
en el suelo.  
 
1.7.2. Enzimas del suelo. 
 
1.7.2.1. Consideraciones generales. 
 
El ciclo de nutrientes en el suelo implica una serie de transformaciones 
químicas, fisicoquímicas y bioquímicas, siendo éstas últimas mediadas por 
microorganismos, animales del suelo y raíces de plantas. Las enzimas del suelo juegan 
un papel fundamental en la descomposición de la materia orgánica y en el reciclado de 
nutrientes. Están implicadas en la transferencia de energía, calidad medioambiental y en 




Según su función se pueden establecer distintas categorías de enzimas: 
hidrolasas, oxidoreductasas, liasas y transferasas (Gianfreda y Bollag, 1996). Dentro de 
las oxidoreductasas destacan las deshidrogenasas, catalasas y peroxidasas y  las 
hidrolasas incluyen a las fosfatasas, proteasas y ureasas. Las más estudiadas son las 
hidrolasas y oxidoreductasas, mientras que sobre las liasas y transferasas se han llevado 
a cabo menos estudios.  
 
Las enzimas del suelo se pueden clasificar en tres grupos según su localización. 
Un primer grupo estaría formado por las enzimas extracelulares, siendo liberadas 
durante el metabolismo y muerte celular aunque, por lo general, su vida media como 
enzimas libres es muy corta; otro conjunto son intracelulares, formando parte de la 
biomasa microbiana. Por último, existen las enzimas inmovilizadas que son las que 
pueden mantener un nivel constante y estable de actividad enzimática en el suelo, 
independientemente de la proliferación microbiana y de las formas usuales de 
regulación de la síntesis y secreción de enzimas. Estas últimas enzimas pueden unirse a 
coloides minerales como arcillas u orgánicos como las sustancias húmicas, siendo en 
ambos casos muy resistentes a la desnaturalización (Ladd, 1978). 
 
Las enzimas extracelulares llevan a cabo tres funciones fundamentales en el 
suelo: 1) buscan sustratos con poros de tamaño aproximadamente 100 veces más 
pequeños que las bacterias; 2) hidrolizan estos sustratos y los hacen solubles para que 
puedan ser absorbidos por los microorganismos y las raíces de las plantas; 3) 
transforman polímeros en monómeros u oligoelementos que pueden ser reconocidos e 
incorporados al sistema de transporte de membrana y pasar al metabolismo intracelular 
(Quiquampoix et al., 2002). Estas enzimas catalizan distintos procesos de la 
descomposición de la materia orgánica y mineralización de nutrientes (Sinsabaugh, 
1994). 
 
Debido a que la producción de enzimas consume energía y nitrógeno, los 
microorganismos deberían producir enzimas a expensas del crecimiento y metabolismo 
si la disponibilidad de nutrientes es escasa (Koch, 1985). Así, la fertilización con 
fósforo consecuentemente inhibe la actividad fosfatasa y las concentraciones de 
nutrientes frecuentemente muestran una correlación negativa con la actividad de 
enzimas extracelulares (Chróst, 1991; Sinsabaugh y Moorhead, 1994). Inversamente, 
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cuando la disponibilidad de nutrientes es escasa, los microorganismos pueden producir 
enzimas para movilizar recursos a partir de sustratos complejos (Harder y Dijkhuizen, 
1983). Por ejemplo, se ha visto que en muestras de agua de lagos, las adiciones de 
fósforo orgánico y celobiosa estimulaban la actividad de las fosfatasas y β-glucosidasas 
(Chróst, 1991). Similares resultados hallaron Shackle et al. (2000) que, en suelos 
pantanosos, demostraron que la adición de celulosa estimulaba la actividad celulasa. 
Estos resultados sugieren que la producción de enzimas puede ser una respuesta 
inducible a la presencia de sustratos complejos (Allison y Vitousek, 2005). 
 
Los microorganismos también son capaces de producir constitutivamente 
enzimas que les van a permitir detectar recursos complejos en el ambiente (Chróst, 
1991; Klonowska et al., 2002). Cuando los sustratos complejos son abundantes, estas 
enzimas constitutivas generan bajas concentraciones de productos disponibles para los 
microorganismos que inducen síntesis adicional de enzimas. Una vez que la 
concentración de estos productos incrementa lo suficiente, la síntesis de enzimas se 
reprime y su producción vuelve a los niveles constitutivos (Chróst, 1991).  
 
La relación entre la producción de enzimas y la adquisición de nutrientes no está 
clara, aunque existen varias teorías razonables. Las teorías “económicas” del 
metabolismo microbiano predicen que la producción de enzimas debería solamente ser 
inducida cuando vaya a producir una importante adquisición de recursos. No obstante, 
este mecanismo feedback puede ser débil si los sustratos no están disponibles, si los 
microorganismos no regulan con fuerza la producción enzimática o si los costes 
enzimáticos son lo suficientemente bajos para permitir una producción continua (Koch, 
1985). 
 
Debido a que la producción de enzimas va a suponer un alto coste de carbono y 
nitrógeno (Allison y Vitousek, 2005), esta producción puede ser una estrategia viable 
para obtener nutrientes cuando el carbono y el nitrógeno sean abundantes. Cuando un 
recurso es limitante, los microorganismos pueden beneficiarse de él produciendo 
enzimas para obtenerlo, pero se pueden ver limitados por la falta de carbono y 
nitrógeno. Si ambos nutrientes están disponibles, incluso en formas complejas, la 
inversión en enzimas representa un método económico para obtener recursos 
adicionales del suelo. No obstante, esta inversión no incrementa necesariamente la 
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disponibilidad de nutrientes en el suelo a menos que los sustratos complejos sean 
abundantes en dicho suelo (Allison y Vitousek, 2005). 
 
Algunos microorganismos no productores de determinados enzimas se pueden 
beneficiar de la acción de los microorganismos que liberan estas enzimas al medio, ya 
que pueden tomar los productos liberados por la acción de dichos enzimas (Velicer, 
2003). La heterogeneidad espacial puede determinar la dinámica de las poblaciones 
microbianas (Kerr et al., 2002), que frecuentemente se comportan de manera diferente 
en ambientes estructurados espacialmente frente a otros ambientes mezclados. Estas 
mezclas pueden favorecer a los no-productores porque todos los organismos compiten 
directamente por una fuente homogénea de recursos (Amarasekare, 2003). No obstante, 
la mayoría de los sistemas naturales tienen un alto grado de heterogeneidad espacial. 
Por ejemplo, los sustratos orgánicos, microorganismos y partículas minerales forman 
una matriz tridimensional de agregados y poros de diferentes tamaños en el suelo 
(Tisdall y Oaeds, 1982). Para los microorganismos productores de enzimas, estas 
propiedades físicas deberían influir en los movimientos de sustratos, enzimas y 
productos útiles y podría disminuir la amenaza competitiva de los no-productores 
(Allison, 2005). 
 
Los no-productores dominan aquellos biotopos donde los productos son 
abundantes, pero dependen de los productores para mantener suficientes 
concentraciones de producto. Donde los productores crecen y generan productos, los 
no-productores obtienen una ventaja competitiva y conducen a los microorganismos 
productores de enzimas hacia la extinción. En estas condiciones los productores 
recuperan su ventaja adaptativa debido a que las concentraciones de los sustratos 
acumulados y las de productos descienden (Allison, 2005). 
 
Además de la disponibilidad de nutrientes, la síntesis enzimática se ve afectada 
por todos los factores que afectan a los microorganismos del suelo como son la 
humedad y temperatura. Una vez que las enzimas son liberadas, su actividad es 
principalmente regulada por factores químicos y físicos, como son la composición 
química de la hojarasca, tipo de suelo, temperatura, humedad, distribución de la 
biomasa radicular y disponibilidad de nutrientes (Sinsabaugh, 1994; Verchot y Borelli, 
2005). Los cambios en parámetros químicos del suelo como el pH, disponibilidad de 
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nutrientes, calidad de los restos vegetales y presencia de arcillas y sustancias húmicas 
pueden resultar en diferentes actividades enzimáticas en la descomposición de los restos 
vegetales, lo cual puede incrementar o disminuir la velocidad de descomposición 
(Carreiro et al., 2000). Otros factores como la estación del año o la localización 
geográfica influyen en la actividad enzimática. Además de factores naturales, varios 
factores antropogénicos pueden inducir cambios significativos en estas actividades. 
Algunas prácticas agrícolas (p. ej., distintos manejos agrícolas o la aplicación de 
fertilizantes y pesticidas) afectan a la productividad del suelo y pueden afectar positiva 
o negativamente a la actividad enzimática del suelo (Gianfreda et al., 2002; Acosta-
Martínez et al., 2007).  
 
1.7.2.2. Actividad deshidrogenasa. 
 
La oxidación microbiana de sustancias orgánicas bajo condiciones aeróbicas está 
ligada a una cadena de transporte de electrones, acoplada a la síntesis de ATP, que tiene 
al oxígeno como aceptor final y que se conoce como fosforilación oxidativa (Alef, 
1995). La ruta principal de este transporte electrónico comprende una serie de cuatro 
tipos de enzimas de oxido-reducción, entre las que se encuentran las deshidrogenasas 
piridín-dependientes, que necesitan NAD o NADP como coenzimas, o las 
deshidrogenasas flavín-dependientes, que contienen FAD o FMN como grupo 
prostético (Lehninher, 1978). Estas deshidrogenasas tienen un papel fundamental en la 
etapas iniciales de oxidación de la materia orgánica (Ross, 1971), son fundamentales 
para el sistema enzimático de todos los microorganismos, y su actividad total va a 
depender de las actividades de diferentes deshidrogenasas (Von Mersi y Schinner, 
1991). La actividad de estas enzimas se usa como un indicador del sistema redox 
microbiano y, por tanto, se pueden considerar como un buen prototipo de las actividades 
oxidativas del suelo (Tabatabai, 1982; Quilchano y Marañón, 2002). Además, diversos 
autores han encontrado una buena correlación entre la actividad deshidrogenasa y la 
respiración del suelo (Aguilera et al., 1988). Sin embargo, la relación entre un 
parámetro bioquímico individual y la actividad microbiana total no es siempre obvia, 
especialmente en sistemas complejos como el suelo, donde los microorganismos y los 
procesos relacionados con la degradación de la materia orgánica son muy diversos 




La mayoría de las deshidrogenasas son producidas por microorganismos 
anaeróbicos aunque estas enzimas son activas tanto en condiciones anaerobias como en 
aerobias (Orten y Neuhaus, 1970). 
 
1.7.2.3. Actividad ureasa. 
 
La ureasa es una enzima que cataliza la hidrólisis de urea a CO2 y NH3 con un 
mecanismo de reacción basado en la formación de carbamato como intermediario 
(Tabatabai, 1982): 
 
NH2CONH2 + H2O → CO2 + 2NH3 
 
Se trata de una enzima ampliamente distribuida en la naturaleza. Ha sido 
detectada en microorganismos, plantas y animales. Rotini (1935) fue el primero en 
detectar su presencia en suelos. Los estudios realizados por Conrad (1942) 
proporcionaron la información básica sobre esta enzima en suelos. El gran número de 
publicaciones existentes acerca de esta enzima puede deberse, entre otras razones, a 
que: 
 
1) La ureasa fue la primera enzima proteica en ser cristalizada en 1926 
por Sumner (1951). 
2) Los productos de reacción (CO2 Y NH3) son relativamente fáciles de 
determinar. 
3) Puede ser purificada desde varias fuentes. 
4) Está disponible comercialmente a precios razonables. 
5) La urea es un fertilizante muy usado en agricultura. 
 
 La importancia de esta enzima radica en que su síntesis puede provocar grandes 
pérdidas de nitrógeno en forma de de amoniaco con el consiguiente efecto económico 
negativo. Debido a ello, los primeros estudios llevados a cabo sobre esta actividad 
enzimática se enfocaron sobre sus mecanismos de inhibición, con el fin de disminuir las 





También cataliza la hidrólisis de hidroxiurea y dihidrixiurea; contiene níquel y 
su peso molecular oscila entre 151,000 y 480,000 Da (Blakeley y Zerner, 1984). 
 
La actividad ureasa en suelos es mayor cuando aumenta la materia orgánica del 
suelo mientras que no parece estar correlacionada de forma significativa con la biomasa 
microbiana, la concentración de oxígeno y nitrógeno en distintos tipos de suelos. Se 
trata de una enzima bastante estable y muy poco influenciada por la desecación, 
temperatura, irradiación y almacenamiento a temperaturas entre –60 y 22ºC (Kandeler y 
Gerber, 1988; Fenn et al., 1992). 
 
Existen distintos inhibidores de la actividad ureasa que han sido usados 
frecuentemente para prevenir la hidrólisis de la urea en suelos agrícolas (McCarthy et 
al., 1989; Xiaoyan et al., 1992). En suelos donde se han realizado repetidas aplicaciones 
con NH4 la actividad ureasa disminuye (Dick et al., 1988; McCarthy et al., 1992). 
 
1.7.2.4. Actividad fosfatasa ácida. 
 
La disponibilidad de fósforo es esencial para el crecimiento de las plantas y 
puede ser un factor limitante en los ecosistemas forestales (Attiwill y Adams, 1993). La 
mayoría del fósforo total en el suelo y en la hojarasca se encuentra en forma orgánica 
(como son nucleótidos y fosfolípidos Speir y Ross, 1978). El ciclo del fósforo orgánico 
tiene un gran efecto en la disponibilidad del P y en la productividad a largo plazo en las 
comunidades forestales. No obstante, los microorganismos y plantas sólo pueden usar la 
forma inorgánica (Rao et al, 1996). Estas formas inorgánicas son liberadas en el suelo 
como consecuencia de la mineralización del fósforo orgánico. Las fosfatasas son un 
grupo de enzimas hidrolasas que transforman el fósforo orgánico en formas inorgánicas 
haciéndolo asimilable para  las plantas y microorganismos del suelo (Eivazi y 
Tabatabai, 1977). Por tanto, las fosfatasas juegan un papel fundamental en el ciclo del 
fósforo en suelos, en especial en aquellos deficientes en dicho elemento (Chen et al., 
1996) y son usadas como indicadores de la disponibilidad de fósforo en suelos (Spears 
et al., 2001). 
 
Se han llevado a cabo numerosos estudios sobre la actividad de las fosfatasas en 
suelos (Eivazi y Tabatabai, 1977; Dick et al., 2000; Olander y Vitousek, 2000; Klose y 
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Tabatabai, 2002; Chen, 2003; Críquet et al., 2004; Huang et al., 2005; Turner y 
Haygarth, 2005), en gran parte debido a su importancia en la nutrición de las plantas y a 
la compleja naturaleza del fósforo orgánico en suelos (Nannipieri et al., 1990). La 
actividad fosfatasa puede tener distintos orígenes pudiendo proceder de raíces de plantas 
(Dinkelaker y Marschner, 1992), hongos (Tarafdar et al., 1988) y bacterias (Tarafdar y 
Claassen, 1988). Estas enzimas se encuentran principalmente unidas a coloides 
orgánicos e inorgánicos (Nannipieri et al., 1990). 
 
La actividad fosfatasa en el suelo está relacionada con la materia orgánica, con 
el fósforo orgánico (Bonmati et al., 1991), influenciada por las especies vegetales 
(Spears et al., 2001) y refleja cambios según los tratamientos silvícolas (Périé y 
Munson, 2000). Las altas concentraciones de fósforo inorgánico reducen la actividad 
fosfatasa por inhibición feedback (Tabatabai, 1982) mientras que la materia orgánica y 
el fósforo orgánico estimulan su producción (Speir y Ross, 1978; Goldstein et al., 
1988). La disponibilidad de nitrógeno en el suelo también puede regular su actividad 
(Olander y Vitousek, 2000). La actividad de dicha enzima está asociada con la 
superficie del suelo y decrece con la profundidad (Chen et al., 2000; Chen, 2003).  
 
Según Florkin y Stotz (1964) las fosfatasas pueden ser clasificadas en 5 grupos: 
 
1) Fosfomonoesterasas (E.C. 3.1.3.). 
2) Fosfodiesterasas (E.C. 3.1.4.). 
3) Trifosfato monoéster hidrolasas (E.C. 3.15.). 
4) Enzimas que actúan sobre anhídridos ácidos en anhídridos que 
contengan grupos fosfato (E.C. 3.6.1.) 
5) Enzimas que actúan sobre enlaces P-N (E.C. 3.9.). 
 
Entre estas enzimas, las fosfomonoesterasas han sido ampliamente estudiadas en 
ecosistemas terrestres ya que son consideradas como las fosfatasas predominantes en la 
mayoría de tipos de suelo y de hojarascas (Turner et al., 2002) probablemente debido a 
la baja especificidad por el sustrato de estas enzimas. En consecuencia, componentes 
como el inositol fosfato, polifosfatos, mononucleótidos y azucares fosforilados 
representan la mayoría de sustratos naturales de estas enzimas en suelos y en hojarascas 
(Reid y Wilson, 1971).  
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Dependiendo del pH óptimo para la actividad de las fosfomonoesterasas, éstas se 
clasifican en fosfatasas ácidas (E.C. 3.1.3.2.) y fosfatasas alcalinas (E.C. 3.1.3.1.) siendo 
las primeras predominantes en suelos ácidos y las segundas en básicos (Eivazi y 
Tabatabai, 1977; Trasar-Cepeda y Gil-Sotres, 1988). El pH óptimo de estas dos enzimas 
no está claro. La mayoría de estudios realizados emplean un tampón de pH de 6.5 para 
la fosfatasa ácida y de 11.0 para la fosfatasa alcalina (Eivazi y Tabatabai, 1977). No 
obstante, trabajos publicados en los que se ha intentado demostrar el pH óptimo de 
actividad encuentran discrepancias entre los autores. Así, para la fosfatasas ácidas se 
han obtenido valores de pH óptimos entre 5.0 y 6.0 (Trasar-Cepeda y Gil-Sotres, 1988). 
Para la fosfatasa alcalina, se han indicado valores de pH cercanos a 9 (Géller y 
Ginzburg, 1979), de pH 10.3-10.4 (Tena-Aldave et al., 1979) y de pH 11.0 (Eivazi y 
Tabatabai, 1977). 
 
La actividad de las fosfatasas, tanto ácidas como alcalinas, está influenciada por 
varias propiedades del suelo, por interacciones entre los organismos del suelo, cubierta 
vegetal y la presencia de inhibidores o activadores (Juma y Tabatabai, 1977; Hysek y 
Sarapatka, 1998). 
 
Fosfatasas ácidas y alcalinas se diferencian también por su fuente de producción. 
Mientras que las primeras son producidas por plantas, hongos, levaduras y protozoos; 
las fosfatasas alcalinas no tienen un origen vegetal y son producidas por bacterias, 
hongos y lombrices de tierra (Quiquampoix y Mousain, 2005). 
 
1.7.2.5. Actividad arilsulfatasa. 
 
En la naturaleza encontramos varios tipos de sulfatasas. Se clasifican según el 
tipo de éster de sulfato que hidrolizan, con los siguientes grupos reconocidos: 
arilsulfatasas, alquilsulfatasas, esteroide-sulfatasas, glucosulfatasas y myrosulfatasas 
(Roy, 1960). 
 
Las arilsulfatasas (E.C. 3.1.6.1) juegan un papel importante en el ciclo del 
azufre. Estas enzimas catalizan la hidrólisis de ésteres aromáticos y no aromáticos de 




R-OSO3- + H2O → R-OH + H+ + SO4-2 
 
Esta enzima fue descubierta en 1911 en caracoles por Derrien, y ha sido 
detectada en plantas, animales y microorganismos (Nicholls y Roy, 1971). Dichas 
enzimas se encuentran en el suelo y se cree que contribuyen al aporte de azufre a las 
plantas, ya que éstas sólo admiten la forma mineralizada (anión SO4-2). Así, los ésteres 
de sulfato representan una fracción considerable (por encima del 70% en la mayoría de 
los suelos aeróbicos) del azufre total constituyendo la principal reserva de azufre en los 
suelos (Freney, 1986), pero sólo está disponible por las plantas después de la hidrólisis 
del sulfato inorgánico (Kertesz, 1999). Las bacterias y hongos del suelo forman estos 
ésteres de sulfato (como por ejemplo, el colina-sulfato) durante periodos donde haya 
altas concentraciones de SO4-2 y sirven como una fuente de azufre fácilmente disponible 
para los microorganismos del suelo en épocas de déficit de azufre (McGill y Cole, 
1981). Mientras que los hongos almacenan los ésteres de sulfatos sintetizados 
principalmente dentro de sus células, las bacterias los excretan a la solución del suelo 
(Fitzgerald, 1978). 
 
La actividad de las arilsulfatasas se ve influenciada por la concentración de 
sulfato inorgánico en el suelo, de modo que bajas concentraciones de este ión se asocian 
con una baja disponibilidad de azufre, por  lo que plantas y microorganismos estimulan 
la producción de arilsulfatasas (Speir et al., 1980). A la inversa, altas concentraciones 
de azufre inorgánico en el suelo van a inducir una baja actividad de estas enzimas 
(Maynard  et al., 1985). Otros parámetros que influyen en la actividad de las 
arilsulfatasas son el pH, variaciones estacionales en el contenido de humedad del suelo 
o la presencia de metales pesados (Tabatabai y Bremner, 1970; Tscherko y Kandeler, 
1997; Zwikel et al., 2007). 
 
7.2.6. Actividad β −Glucosidasa. 
 
Las glicosidasas (E.C. 3.2.1.21) son un grupo de enzimas que catalizan la 
hidrólisis de distintos glucósidos  según la siguiente reacción: 
 




Este grupo de enzimas se puede clasificar según el tipo de enlace que hidrolicen. 
Destacan las glucosidasas y las galactosidasas debido a que juegan un papel 
fundamental en la degradación de los carbohidratos del suelo y a que los productos que 
originan representan un aporte energético importante para los microorganismos del 
suelo (Tabatabai, 1982; Eivazi y Tabatabai, 1990). Entre las glucosidasas destaca la 
β−glucosidasa (E.C. 3.2.1.21), que es la enzima limitante en la degradación de celulosa 
a glucosa (Szegi, 1988). Se ha detectado su presencia en microorganismos, animales y 
plantas (Dey y Pridham, 1972). La actividad β−glucosidasa encontrada en suelos por 
Hayano y Katami (1977), era similar a la determinada en algunos hongos, lo que parece 
confirmar que dicha enzima puede tener un origen predominantemente fúngico (Hattori, 
1988).  
 
Es una enzima bastante sensible a la presencia de metales pesados y otros 
contaminantes que puedan acompañar a los residuos orgánicos; Por tanto, la 
determinación de la actividad β−glucosidasa no sólo es importante por hacer referencia 
cualitativa al estado de descomposición de la materia orgánica, sino que es capaz de ser 
un biomarcador del estado de contaminación de un suelo (Eivazi y Zakaria, 1993).  
 
Otras glucosidasas son la α-galactosidasa (E.C. 3.2.1.22) y la β-galactosidasa 
(E.C. 3.2.1.23). La β−glucosidasa es más abundante en suelos que éstas dos últimas 
enzimas (Tabatabai, 1982). Su actividad normalmente se correlaciona con el contenido 
de carbono orgánico del suelo (Eivazi y Tabatabai, 1977). 
 
1.7.3. Respiración microbiana del suelo. 
 
Los ecosistemas forestales juegan un papel fundamental en el ciclo del carbono 
(Kelling et al., 1996; IPCC, 2000). No obstante, existe una incertidumbre referente al 
impacto neto de los bosques en el presupuesto total del carbono (Houghton et al., 1999), 
debido a que el balance y los componentes del flujo del carbono varían dependiendo de 
los suelos, de la edad de la vegetación, de la composición de especies y del clima local 
(Valentini et al., 2000). Para considerar correctamente los cambios en el ciclo del 
carbono necesitamos mejorar las medidas de los cambios netos en los flujos y 
almacenamientos de carbono en los bosques. La información del presupuesto del 
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carbono de la mayoría de los ecosistemas mejoraría nuestro conocimiento sobre su 
funcionamiento y sobre la respuesta potencial a variaciones potenciales (Baldocchi, 
2003). 
 
La cantidad de carbono existente en la materia orgánica del suelo es de dos a tres 
veces mayor que la existente en la atmósfera (Post et al., 1982). Debido a ello pequeños 
cambios en las reservas de carbono del suelo pueden afectar intensamente a las 
concentraciones de CO2 atmosférico (Jenkinson, 1991). 
 
En los ecosistemas forestales existen tres flujos dominantes: la fotosíntesis, la 
respiración autotrófica (debida a las raíces y a las micorrizas asociadas) y la respiración 
heterotrófica (producida por la fauna y microorganismos del suelo). Medidas tanto de 
estos tres flujos como del sistema total son necesarias para una mejor comprensión de 
las respuestas del ecosistema a variaciones medioambientales y para ayudar a crear 
modelos del ciclo del carbono (Aber et al., 1996). La fotosíntesis y la respiración varían 
entre especies y grupos funcionales dentro de un ecosistema forestal y el control 
medioambiental ejercido sobre el balance entre los procesos asimilatorios y respiratorios 
es diferente en estos componentes del ecosistema (Valentini et al., 2000). 
 
El secuestro del carbono en estos ecosistemas forestales frecuentemente resulta 
de una pequeña diferencia entre la fijación fotosintética del carbono y la respiración del 
ecosistema (Granier et al., 2000). 
 
Los procesos respiratorios consumen O2, liberan CO2 y conducen a la pérdida de 
carbono desde el ecosistema a la atmósfera. Se estima que más de la mitad del carbono 
fijado por los ecosistemas forestales es nuevamente devuelto a la atmósfera a través de 
la respiración del suelo (Longdoz et al., 2000). 
 
En el suelo, la materia orgánica, los restos vegetales y los exudados vegetales 
son mineralizados a través de los procesos respiratorios principalmente por la 
microbiota (Dilly, 2003). 
 
Bajo condiciones aeróbicas, la respiración incluye la glucólisis y la subsecuente 
descarboxilación oxidativa del piruvato, alimentan el ciclo del ácido cítrico asociado a 
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la cadena respiratoria. Cuando todas éstas se llevan a cabo de forma entrelazada y otros 
aceptores de electrones como NO-3, Fe3+, prácticamente no son empleados, el 
coeficiente de respiración (RQ) para sustratos como la glucosa es 1. Bajo estas 
condiciones, la degradación del substrato es considerada como “equilibrada” desde que 
un número de moles de CO2 son consumidos como número de moles de O2 
desarrollados. No obstante, el suelo contiene un amplio espectro de sustratos que 
pueden ser transformados e inmovilizados, y su oxidación completa puede también 
retardarse debido a factores medioambientales y nutricionales, así, el manejo del suelo 
puede modificar o desequilibrar el RQ (Aon et al., 2001). 
 
Los microorganismos heterótrofos necesitan energía para su crecimiento que van 
a obtener mediante la descomposición de compuestos orgánicos como proteínas, 
celulosa, nucleótidos y compuestos humificados. En estas reacciones redox de 
oxidación de la materia orgánica por los microorganismos (respiración microbiana), el 
oxígeno funciona como aceptor final de electrones obteniéndose como producto final 
del proceso CO2 y agua. La reacción general de descomposición de la materia orgánica 
por los microorganismos heterótrofos es: 
 
Materia orgánica + O2 → CO2  y H2O 
 
Así, tanto la medida del consumo de oxígeno como la del desprendimiento de 
CO2 puede ser un buen indicador de la actividad microbiana (Nannipieri et al., 1990). 
 
Podemos diferenciar entre la respiración global de un suelo y la respiración 
microbiana, mientras que la primera hace referencia a la actividad biológica global de 
un suelo (referida a las raíces de las plantas, a los macroorganismos, como lombrices de 
tierra, nemátodos e insectos, y a los microorganismos como bacterias, hongos, algas y 
protozoos) (Parkin et al., 1996); la respiración microbiana refleja únicamente la 
actividad microbiana. 
 
El estudio de la respiración microbiana en ecosistemas forestales ha sido 
ampliamente usado con propósitos diversos como pueden ser la estimación de la 
biomasa microbiana del suelo que está realmente activa (West et al., 1988), estudio del 
efecto de metales pesados en suelos (ver revisión de Baath, 1989), de la deposición 
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ácida (Vanhala et al., 1996) o para evaluar el efecto de distintos tipos de fertilización 
(Aarnio y Martikainen, 1994). 
 
Generalmente, la respiración del suelo presenta una alta variabilidad espacial y 
temporal. La heterogeneidad temporal se relaciona con la las características del suelo, la 
topografía de la zona, el tipo y cantidad de desfronde aéreo, la biomasa radical o la 
biomasa microbiana entre otros (Xu y Qi, 2002). 
 
1.7.4. Microbiota del suelo. 
 
1.7.4.1. Consideraciones generales. 
 
La fracción biótica de la materia orgánica, formada por microorganismos vivos, 
desempeña un papel básico en los suelos, al ser la responsable última del estado de la 
materia orgánica, y en general, del desarrollo y funcionalidad del ecosistema (Smith et 
al., 1993). La microbiota del suelo influye tanto en el establecimiento de los ciclos 
biogeoquímicos como en la formación de la estructura de los suelos (Roldan et al., 
1994) por lo que resulta de gran interés en conocer los factores que regulan su tamaño, 
actividad y estructura (Zeller et al., 2001). La microbiota es responsable de entre el 80 y 
el 90% de procesos que tienen lugar en el suelo (Nannipieri y Badalucco, 2003). 
 
La población microbiana del suelo puede ser muy numerosa. Así, en superficie, 
dicha población puede alcanzar entre 108 y 109 células por gramo de peso seco, valorado 
microscópicamente. Hay que tener en cuenta que sólo han sido cultivados 
aproximadamente un 10% de los organismos microscópicamente observables de la 
biomasa del suelo (Prescott et al., 2004). La microbiota del suelo representa entre el 1 y 
el 3% de la materia orgánica y está compuesta por bacterias, actinomicetos, hongos, 
algas y protozoos (Labrador, 2001). 
 
Las bacterias presentan una gran variedad fisiológica, y por lo general, es el 
grupo más numeroso del suelo. La mayoría son heterótrofas, y, aunque tienen un papel 
importante en la degradación de la materia orgánica, son poco eficaces en la formación 




El grupo de los actinomicetos presenta una gran variabilidad; considerándolos 
como un grupo de transición entre las bacterias y los hongos. Son organismos 
heterótrofos, aerobios, poco tolerantes a la acidez y juegan un papel importante en la 
formación de sustancias húmicas. Los hongos del suelo presentan una alta 
heterogeneidad y diversidad. Han sido estudiados ampliamente por su importancia en la 
descomposición de tejidos vegetales y animales, por su papel en la rizosfera, por la 
formación de micorrizas y por su capacidad fitopatógena. Son organismos heterótrofos 
y por regla general aerobios estrictos. Son capaces de degradar un alto número de 
sustratos, como la lignina, celulosa, quitina, o la queratina, entre otros (Prescott et al., 
2004) 
 
La biomasa microbiana se ve afectada por factores como la temperatura 
(Wardle, 1992), humedad (Van Gestel et al., 1993), contenido en arcillas (Kaiser et al., 
1992) y pH (Carter, 1986). La influencia de la topografía del terreno en el movimiento 
del agua y la consecuente redistribución de los materiales transportados por ella puede 
influir o controlar el tipo e intensidad de los procesos del suelo. La respuesta microbiana 
a la redistribución de los nutrientes y la humedad debido a la topografía puede alterar el 
ciclo de nutrientes (Chen y Chiu, 2000). 
 
La biomasa microbiana varía con las fluctuaciones anuales de temperatura, 
humedad y disponibilidad de nutrientes (Arunachalan et al., 1999). No obstante, estas 
variaciones estacionales dependen del ecosistema en cuestión (Chen et al., 2005). La 
comunidad microbiana también varía con la profundidad del suelo, encontrándose una 
mayor biomasa en la superficie (Fierer et al., 2003; Chen et al., 2005), siendo la 
superficie del suelo bastante rica en fuentes de carbono debido al aporte de restos 
vegetales y exudados vegetales. Por el contrario, el carbono en los horizontes más bajos 
suele ser limitante (Ajwa et al., 1998; Trumbore, 2000). Estos cambios en la 
disponibilidad de carbono va a afectar a la distribución microbiana del suelo (Griffiths 
et al., 1999; Fierer et al., 2003). 
 
El contenido de materia orgánica y arcilla de los agregados determina la 
distribución espacial de los microorganismos, de tal manera que la mayor diversidad se 
encuentra en los microagregados de 2-20 µm. Tal circunstancia se debe a que este tipo 
de agregados tienen elevados porcentajes de carbono y nitrógeno y además ofrecen 
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nichos para que los microorganismos puedan eludir a los protozoos depredadores (Van 
Gestel et al., 1996). Los hongos son la comunidad dominante en macroagregados 
mientras en los microagregados el grupo mayoritario son las bacterias (Guggeberger et 
al., 1999). 
 
La microbiota del suelo ha sido estudiada ampliamente en diferentes ambientes, 
como el desierto polar (Horowitz et al., 1972), la tundra (Zhou et al., 1997), bosques 
boreales (Henckel et al., 2000), costas marinas (Chen et al., 2005), los trópicos (Gomes 
et al., 2001), desiertos de montaña (Bailey et al., 2002) o zonas contaminadas (Kandeler 
et al., 2000). 
 
Dentro de cada suelo se encuentran diversos microhábitats con una alta actividad 
biológica que se conocen como “puntos calientes” (Nannipieri et al., 1990). Un punto 
caliente por excelencia es la rizosfera que es la zona de interacción entre las raíces de 
las plantas y los microorganismos (Lynch, 1990). La comunidad microbiana que se 
encuentra en esta zona difiere notablemente de la microbiota característica del suelo, ya 
que aquí las plantas crean un hábitat único para el desarrollo de los microorganismos. 
Las plantas liberan aminoácidos, vitaminas, azucares, taninos, alcaloides y otras 
sustancias sin identificar (Rovira, 1965) que en la mayoría de los casos estimulan el 
crecimiento microbiano (Atlas y Bartha, 1987; Hertenberger et al., 2002). A su vez, la 
microbiota de la rizosfera va a favorecer el crecimiento de las plantas mediante la 
producción de sustancias estimuladoras del crecimiento, liberando elementos 
asimilables por las raíces a través de la mineralización y contribuyendo a la formación 
de una estructura de suelo estable (Alexander, 1977).   
 
En la rizosfera se produce una gran competencia entre las distintas especies de 
microorganismos debido a la gran biomasa bacteriana. Así, los microorganismos que 
compiten con más eficiencia, como son los de rápido crecimiento, se ven favorecidos. 
Además, la microbiota bioquímicamente más activa se ve favorecida frente a las cepas 
más versátiles (Alexander, 1977). Algunas bacterias presentan quimiotaxis positiva 
hacia los exudados radicales y así son capaces de desplazarse rápidamente hacia las 





1.7.4.2. Microorganismos solubilizadores de fosfato. 
 
El fósforo es, después del nitrógeno, el elemento nutricional mineral más 
importante  para el crecimiento de plantas y microorganismos, incluso puede ser 
limitante en muchos ecosistemas forestales (Attiwill y Adams, 1993). Forma parte de 
los ácidos nucleicos, y constituye una parte esencial de la molécula de ATP, además se 
encuentra en los fosfolípidos, componentes esenciales de las membranas biológicas 
(Atlas y Bartha, 1987). La mayoría del fósforo total del suelo y hojarasca se encuentra 
en la materia orgánica (Speir y Ross, 1978) en forma de nucleótidos, fosfolípidos o 
inositol fostato (Anderson, 1975). No obstante, las plantas sólo pueden usar la forma 
inorgánica en forma de ión ortofosfato (PO3-4) (Rao et al., 1996). Dichos iones son 
liberados a la solución del suelo como consecuencia de la mineralización del fósforo 
orgánico, proceso catalizado por las enzimas fosfatasas. La presencia en el suelo de 
otros iones como Ca, Fe, Al y Mg junto con el pH del suelo va a condicionar la 
solubilidad del ión ortofosfato (Beever y Burns, 1980). 
 
La mineralización del fósforo está condicionada por la relación carbono-fósforo 
(C:P), produciéndose mayor cantidad de fosfato cuando dicha relación es inferior a 300 
(Fuentes Yagüe, 1989). 
 
Los compuestos inorgánicos de fósforo del suelo pueden agruparse en: 1) 
fosfatos de calcio, 2) fosfatos de hierro y 3) fosfatos de aluminio. Los fosfatos 
monocálcico y bicálcico son solubles (aunque el bicálcico es parcialmente insoluble), 
siendo asimilables por las plantas pero se combinan con otros compuestos haciéndose 
insolubles. El fosfato tricálcico es insoluble por lo que no está disponible para las 
plantas. Por tanto, la mayoría del fósforo del suelo, debido a su insolubilidad, no es 
asimilable por las plantas. Solamente es absorbido un 0.1% del total (Scheffer y 
Schachtschabel, 1992). 
 
Los microorganismos capaces de mineralizar el fósforo orgánico son 
considerados microorganismos promotores del crecimiento vegetal (PGPR). Estos 
microorganismos convierten los compuestos minerales insolubles en solubles que 
pueden ser absorbidos (solubilización de fósforo); mineralizan el fósforo orgánico en 
fósforo mineral asimilable; transforman el fósforo mineral inasimilable en fósforo 
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orgánico (mineralización), transforman el fósforo mineral en fósforo orgánico, cuando 
toman el fósforo para constituir sus propios cuerpos (inmovilización). Este fósforo 
volverá a mineralizarse cuando estos microorganismos mueran (Fuentes Yagüe, 1989). 
 
Los principales mecanismos de solubilización de fosfato en el suelo llevados a 
cabo por estos microorganismos son:  
 
1. Producción de ácidos orgánicos. 
 
El metabolismo microbiano, la descomposición de la materia orgánica y los 
exudados radicales van a producir una serie de ácidos orgánicos de bajo peso molecular, 
tales como oxálico, fórmico, cítrico o acético, que son considerados como la causa más 
importante de la solubulización de fosfato (Hayman, 1975). Parámetros como la 
vegetación, estación del año o el estado de descomposición de la hojarasca van a 
determinar la naturaleza y cantidad de estos ácidos (Fox y Comerford, 1990). 
 
Los ácidos orgánicos aumentan la solubilización de compuestos fosforados y 
disminuyen la adsorción de fósforo, incrementando de esta manera la disponibilidad de 
fósforo en el suelo (Bolan et al., 1990). La solubilización de compuestos fosforados 
inorgánicos se produce a través de la formación de complejos entre ácidos orgánicos y 
aniones e iones metálicos como Fe, Al y Ca (Bolan et al., 1990). Se han indicado tres 
posibles mecanismos del efecto de los ácidos orgánicos en la adsorción de fósforo: 1) 
competición por los sitios de adsorción de fósforo; 2) disolución de absorbentes; y 3) 
cambios en la carga superficial en los adsorbentes (Traina et al., 1986). 
 
2. Producción de ácidos inorgánicos. 
 
Durante la oxidación de compuestos inorgánicos de nitrógeno y azufre se 
producen ácidos nítrico y sulfúrico que reaccionan con los fosfatos insolubles causando 
su solubilización. 
 
3. Mineralización del fósforo orgánico.  
 
Aunque algunas plantas son capaces de asimilar directamente ciertos 
compuestos orgánicos de fósforo, la mayoría lo toman en su forma inorgánica (Somani 
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et al., 1990). El fósforo orgánico del suelo está formado por ácidos nucleicos y 
derivados, fosfolípidos, y varios inositol fosfatos clasificados como fitinas y sustancias 
relacionadas, siendo estas fitinas sintetizadas por la microbiota y las plantas, las formas 
de fósforo orgánico del suelo (Paul y Clark, 1989). 
 
4. Asociaciones simbióticas. 
 
Las micorrizas son asociaciones simbióticas entre las raíces de una planta y un 
hongo. Como en toda relación simbiótica, ambos participantes obtienen un beneficio, 
así, la planta recibe del hongo nutrientes minerales y agua, y el hongo obtiene de la 
planta hidratos de carbono que por sí mismo es incapaz de sintetizar mientras que ella lo 
hace por medio de la fotosíntesis (Tinker, 1980). 
 
Las hifas de las  micorrizas intervienen en la transferencia de fósforo a las 
plantas a través de 3 posibles mecanismos: 1) producen CO2 y ácidos orgánicos que 
contribuyen a la solubulización del fosfato mineral, 2) abarcan mayor superficie de 
suelo que las raíces por sí solas, 3) y son capaces de absorber fósforo a niveles de 
concentración de este elemento más bajos de los que necesitan las raíces solas (Paul y 
Clark, 1989). 
 
1.7.4.3. Microorganismos y descomposición de hojarasca. 
 
La descomposición de la materia orgánica es fundamentalmente un proceso 
biológico, la microbiota, fundamentalmente hongos y bacterias, es responsable de entre 
el 80 y 95% del carbono mineralizado (Persson y Lohm, 1977), mientras que la 
oxidación química abiótica no suele ser mayor del 20 % del CO2 producido en suelos 
(Seastedt, 1984; Moorehead y Reynolds, 1989). 
 
Los restos vegetales desprendidos por las plantas van a constituir una zona de 
material muerto denominado residuosfera. Este hábitat es muy rico en actividad 
microbiana, donde se producen numerosos procesos microbiológicos. En las zonas 
anaeróbicas, a partir de los materiales solubles liberados de los residuos vegetales se 
produce desnitrificación y posiblemente procesos de intercambio genético. La mayoría 
del resto de materiales no solubles, como celulosa y algunas proteínas son degradadas 
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tanto aeróbica como anaeróbicamente (Prescott et al., 2004). 
 
Los microorganismos del suelo desempeñan un papel fundamental durante la 
descomposición de la hojarasca. Así, a lo largo de este proceso se establece una 
sucesión de organismos implicados en la biodegradación del material vegetal 
(Frankland, 1998). Durante las etapas iniciales de la descomposición de hojarasca hay 
un predominio de los organismos de la estrategia r (con una elevada tasa de crecimiento, 
pero con una habilidad competitiva muy baja), mientras que en las etapas finales 
dominan los organismos de la estrategia k (con un crecimiento poblacional más bajo, 
pero con mayor habilidad competitiva) (Zvyagintesev, 1994). En los primeros meses de 
la descomposición se produce un aumento del número de bacterias y hongos, debido a 
la gran cantidad de nutrientes disponibles en los restos vegetales recién caídos (Mary y 
Sankaran, 1991; Isaac y Achuthan Nair, 2005). En las últimas fases, debido a las 
condiciones menos favorables y a la reducción de nutrientes, la cifra de la mayoría de 
bacterias y hongos disminuye, mientras que el número de actinomicetos incrementa. En 
estas etapas el contenido en lignina aumenta y hay aparentemente una falta de fuente de 
energía para el crecimiento microbiano (Bosatta y Agren, 1985). Los actinomicetos son 
débiles competidores, sólo llegan a ser importantes durante la descomposición de la 
hojarasca cuando los nutrientes son limitantes y ejercen presión sobre otras bacterias y 
hongos (Alexander, 1977). 
 
La sucesión de microorganismos durante la descomposición es determinada por 
las condiciones climáticas, como la temperatura y humedad, y por la calidad de la 
hojarasca (Baath et al., 1995). Además, cada tipo de hojarasca posee una comunidad de 
hongos especifica en la primeras fases de la descomposición (Hering, 1965). 
 
El papel que juegan bacterias y hongos en la descomposición del material 
vegetal es diferente, mientras que los hongos son capaces de descomponer y asimilar 
compuestos recalcitrantes de peso molecular alto como la lignina o taninos (Criquet, 
1999), las bacterias no tienen mucha importancia en los procesos degradativos hasta que 
la hojarasca es parcialmente descompuesta por los hongos (Jensen, 1974). Hongos como 
Penicillium o Fusarium descomponen celulosa y lignina (Rodríguez et al., 1996). La 
importancia relativa de hongos y bacterias en los procesos de descomposición depende 





El contenido de agua del sustrato puede actuar como limitante en dos procesos: 
el primero está relacionado con los requerimientos metabólicos de agua de los 
organismos descomponedores, cuya actividad respiratoria mejora a medida que aumenta 
el contenido de humedad, hasta un límite marcado por la influencia de agua.; un 
segundo proceso, el intercambio de oxígeno y CO2, con la atmósfera, que se detiene 
cuando el contenido de agua excede un cierto límite (Bunnell et al., 1977). Los 
microorganismos descomponedores desarrollan su máxima actividad en un rango de 
humedad y unos valores óptimos. La actividad catabólica de los microorganismos del 
suelo parece estar limitada a potenciales por encima de -1 a –5 MPa. Sin embargo, en 
estudios de laboratorio se ha observado que por encima del 50% de humedad 
atmosférica se produce una disminución de la absorción de oxígeno (Swift et. al, 1979). 
 
Al igual que sucede con la humedad, la máxima actividad de los 
microorganismos descomponedores se produce entre unos valores de temperatura 
óptimos, disminuyendo cuando la temperatura se aleja de esos valores. La 
mineralización máxima de la materia orgánica se da en un rango de temperaturas entre 
25 y 45 ºC, estando la óptima en 37 ºC. La hojarasca como la producida por coníferas 
que posee un pH ácido es degradada fundamentalmente por hongos bajo condiciones 
aerobias (Donnelly et al., 1990), debido a que éstos parecen ser más tolerantes a las 
condiciones de bajo pH que las bacterias (Tate, 1991). 
 
En algunas partes de la hojarasca hay zona anóxicas que pueden ser causadas por 
el alto consumo de oxígeno, debido a la gran cantidad de carbono orgánico lábil. 
Cuando la respiración microbiana excede a la difusión de oxígeno hacia el suelo, la 
reducción de éste es también inducida en ambientes óxicos (Smith y Arah, 1986). Reith 
et al. (2002) concluyen que en estos ambientes anóxicos, a pesar de que las condiciones 
puedan ser ácidas, las bacterias parecen dominar la descomposición, tanto en hojarasca 









































































































Teniendo en cuenta los antecedentes expuestos en el capítulo anterior, y en 
especial la importancia del cultivo del castaño, nos planteamos estudiar desde el punto 
de vista ecológico el ecosistema del castañar, por lo que el objetivo principal de este 
trabajo fue por un lado comparar la dinámica del ecosistema del castañar respecto a la 
que presenta la vegetación clímax en las zonas del cultivo del castaño, formada por 
masas de Quercus pyrenaica Will. (roble melojo, rebollo) en la provincia de Salamanca, 
y por otro lado estudiar si los diferentes manejos del castañar influyen en los parámetros 
ecológicos y de calidad del suelo en estos ecosistemas de  vegetación paraclimácica 
constituida por Castanea sativa Mill. (castaño). Para ello, se compararon los dos tipos 
de manejo a los que se ve sometido el cultivo de castaño en la zona; por un lado, 
castañares dedicados a la producción de fruto, y por otro los que se cultivan con el fin 
de obtener madera. 
 
Este objetivo general se abordó mediante los siguientes objetivos específicos: 
 
1. Estudio de las distintas fracciones de la biomasa arbórea ya que el conocimiento 
tanto del peso de materia orgánica que existe en un determinado ecosistema 
forestal por encima de la superficie del suelo, como de la distribución de los 
nutrientes en los distintos compartimentos del árbol son claves para entender los 
ciclos de la energía y nutrientes. 
 
2. Estudio de la dinámica de nutrientes en cada órgano del árbol, tanto cuando 
dichos órganos permanecen en el árbol, como cuando por medio de su ciclo 
fenológico o por otros factores, se ha producido su caída al suelo forestal. La 
concentración de nutrientes en las hojas de los árboles es de gran importancia ya 
que nos permite obtener información sobre varios aspectos de la ecofisiología de 
la planta. 
 
3. Evaluación y cuantificación  del desfronde, ya que la caída de restos vegetales es 





4. Análisis de la dinámica y la velocidad de descomposición de la hojarasca en los 
tres ecosistemas estudiados, estimando la liberación de nutrientes. 
 
5. Estudio de diversos parámetros bioquímicos del suelo tales como diversas 
actividades enzimáticas y la respiración microbiana del suelo, ya que su medida 
permitirá conocer la actividad metabólica del suelo y ayuda a entender la 
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3. MATERIALES Y MÉTODOS. 
 
3.1. Zona de estudio. 
 
3.1.1. Situación general. 
 
 El estudio se llevó a cabo en tres parcelas de experimentación, una 
correspondiente a un castañar de madera, otra correspondiente a un castañar de fruto y 
una tercera que corresponde a un rebollar (vegetación clímax), con el objetivo de 
comparar los efectos de diversos manejos del castaño con el rebollo, que es la especie 
autóctona de la zona en su etapa climax, aunque respecto a esta última aseveración 
existen muchas controversias, debido a las características especiales de la zona.  
 
 Las tres parcelas se ubican en la sierra de Tamames–Las Quilamas, en el 
suroeste de la provincia de Salamanca, concretamente en el paraje denominado “La 
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 La zona está dominada por sustratos graníticos, y el pH de los suelos es 
generalmente ácido, aunque se producen intercalaciones calizas en algunos ambientes 
que han dado lugar a especulaciones sobre la posible existencia pasada de un hayedo en 
base sobre todo a la flora existente, tanto arbustiva como herbácea. Así, tenemos en esta 
zona enclaves de vegetación propia de la Región Eurosiberiana, encontrándose taxones 
tales como Ilex aquifolium L., Aconitum napellus L., Actaea spicata L., Monotropa 
hypopitys L., Atropa bella-donna L., Hypericum montanum L., Neottia nidus-avis L. 
(Rich), Paris cuadrifolia L.,  Fragaria vesca L., Allium sp L., Corylus avellana L., etc. 
 
 Desde el punto de vista fitosociológico, los bosques en los que se sitúan nuestras 
parcelas se corresponden con melojares supramediterráneos de la serie Genisto falcatae- 
Quercetum pyrenaicae sigmetum, que representa a los melojares del sur de la provincia 
de Salamanca, dentro del Orden Quercetalia robori-pyrenaicae en la Clase Querco-
Fagetea. Lleva como especie diferencial frente a otros melojares supramediterráneos, al 
endemismo mediterráneo ibérico-atlántico occidental Genista falcata Brot.; al igual que 
ellos presenta una abundancia alta en plantas de comportamiento nemoral.  
 
Altitudinalmente suelen ocupar una banda de vegetación intermedia entre el 
carrascal de Genisto-hystricis-Quercetum-rotundifoliae y el melojar húmedo-
hiperhúmedo de Holco-mollis-Quercetum pyrenaicae. Constituye la asociación directriz 
de la serie mesomediterránea salmantina y orensana-sanabriense silícola de Quercus 
pyrenaica (Genisto fakcatae-Querceto pyrenaicae), la cual está formada en ambos casos 
por los brezales de Genistello tridentatae-Ericium cinereae. La orla herbácea vivaz no 
nitrófila está representada por la Hieracio laevigati-Linarietum triornithoporae. 
 
3.1.2. Parcelas de experimentación. 
 
 Tras el reconocimiento previo de la zona de estudio se seleccionaron tres 
parcelas de experimentación. Este estudio se llevó a cabo en dos tipos de castañares con 
distinto manejo (uno dedicado a la producción de fruto y otro a la producción de 
madera) y en un rebollar (melojar). A continuación se describen las principales 
características de las especies empleadas en el estudio (tomadas de Moro, 1988; 
Berrocal et al., 1998; Florez et al., 2001; y Blanco et al., 2005) y de las tres parcelas de 
experimentación. 




 Castanea sativa Mill. (castaño) es una planta frondosa perteneciente a la Familia 
Fagaceae de gran longevidad (puede vivir cientos de años) y de alto porte que puede 
alcanzar los 25 m de altura, con una copa amplia y redondeada. En los castaños 
cultivados el tronco es grueso, corto y con un gran número de ramas; mientras que en 
los silvestres el tronco es más esbelto y con menor número de ramas. Es una especie 
caducifolia, con hojas grandes, de 3 a 5 cm de anchura y de 10 a 20 cm de longitud. 
Flores estaminadas en espigas muy alargadas, 7-15 estambres por flor. Flores postiladas 
en un número de 3 normalmente, con un involucro alrededor de los frutos. 
 
 Se trata de una especie considerada de clima templado-frío, ya que soporta 
temperaturas bastante bajas. No obstante, es muy sensible a las heladas tardías al igual 
que a las temperaturas muy altas y los periodos secos excesivamente largos. Los 
márgenes de temperaturas medias anuales son de 8 a 15 ºC. Es una especie exigente en 
cuanto a la humedad, el régimen de lluvias requerido normalmente es de 1000 mm, 
siendo escasos los castañares que se desarrollan por debajo de los 850 mm. Los rangos 
de altitudes donde se encuentra el castaño en la Europa Mediterránea varía desde el 
nivel del mar hasta los 1500 m. La altitud ideal para los castañares dedicados a la 
producción de madera está entre los 500 y 1000 m, mientras que para los castañares 
dedicados a la producción de fruto es menor, entre los 200 y 600 m. Fuera de estos 
rangos se encuentran plantas que pueden producir tanto frutos como madera, debido a 
las adaptaciones locales que origina la gran variabilidad genética que posee esta especie. 
 
 El castaño es un árbol que prefiere suelos ligeros, con una tasa de arcilla poco 
elevada para evitar encharcamientos, y profundos debido a su potente sistema radical. 
Los suelos con una excesiva retención de agua son perjudiciales debido a que afecta al 
desarrollo de las raíces y a su crecimiento. Abunda sobre roquedos ácidos (granitos, 
pizarras, esquistos), pero también se pueden encontrar en suelos neutros e incluso 
básicos con tal de que exista caliza activa en baja concentración. El límite de tolerancia 
a la cal se sitúa alrededor del 4%. El pH del suelo ideal está entre 5,5 y 6. 
 
El castañar es un cultivo que se conoce desde muy antiguo y se cree que pudiera 
haber sido traído de la parte oriental de Europa, probablemente por los romanos. No 
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obstante, autores como Blanco et al. (2005) dudan de la introducción romana del 
castaño. Para ellos, no hay duda de la gran importancia que los romanos concedían al 
castaño como fuente de alimento y energía para sus tropas y su población debido a lo 
cual extendieron los castañares. Es posible que para estas repoblaciones empleasen 
castañas procedentes de Oriente, aunque no siempre ya que se tiene la certeza de que 
existían castaños en los valles más abrigados de la orla cantábrica, del norte portugués, 
de Girona y casi con total seguridad en las sierras onubenses. Se han encontrado 
castaños en el País Vasco hace 40000 años y en Guipúzcoa y Girona hace más de 10000 
años. En estos casos no cabe proponer un origen por plantación. 
 
 En España el área del castaño se extiende desde Galicia, por la zona baja del 
litoral Cantábrico y los valles altos y más templados de las vertientes Norte y sur de la 
cordillera Galaica, Astúrica, Leonesa, Cantábrica y Pirineos Occidentales, hasta la costa 
mediterránea, donde el castaño aparece en las partes altas de Gerona y Barcelona. En el 
sur se encuentra salpicado por las provincias de Málaga y Granada. En la parte 
occidental de España se extiende de manera aislada desde La Coruña hasta Huelva. En 
el centro de España entra en las provincias de Cáceres, Salamanca y Ávila hasta la 
Sierra de Gredos (Fig.3). 
 
 
Figura 3. Mapa de distribución del castaño en la Península Ibérica. 
 
 Se distinguen dos tipos de manejo forestal del castaño, por una parte los 
dedicados a la producción de fruto (sotos), y por otro, aquellos dedicados a la 
producción de madera (tallares). A lo largo de varios siglos, sus frutos han tenido un rol 
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importante como alimento tanto para humanos como para animales domésticos; 
mientras que su madera fue usada ampliamente. Se la considera como una madera de 
dureza media, a caballo entre el roble y el nogal, siendo susceptible de ser utilizada en 
múltiples aplicaciones como son: elaboración artesana de cestas, sillas y sillones, en 
tonelería (debido a que es una madera muy poco porosa) o para la construcción de 
estacas para cercas y vallados. Su uso en ebanistería está hoy día muy limitado, 
habiendo sido sustituida por otras maderas de especies exóticas importadas. 
 
 A partir de finales del siglo pasado los castañares están siendo más o menos 
abandonados debido al éxodo rural y a dos enfermedades conocidas vulgarmente como 
“tinta” y “chancro”. La enfermedad de la “tinta” es producida por un hongo patógeno, 
Phytophtora cinnamoni Rands que afecta a la sistema radical del árbol; mientras que “el 
chancro” es producido por otro hongo patógeno, Cryphonectria parasitica (Murr.) Barr, 
que afecta al tronco y ramas del árbol. 
 
 - Castañar dedicado a la producción de madera. 
 
 Se trata de un castañar tradicionalmente explotado como fuente de madera 
situado a una altitud de 1015 m, sobre un tipo de suelo regosol úmbrico. Las 
coordenadas son 40º 34´59´´ N – 0º 52´21´´ W  
 
 La parcela seleccionada posee una superficie de 1 Ha, en la que se encuentran 
1892 árboles, de unos 70 años. Son ejemplares de fuste delgado (12,2 cm de DBH 
medio), con una altura media de 15,3 m. La distribución de estos árboles se muestra en 
las Figuras 4 y 5. 
 
 Este castañar está ubicado sobre suelos ácidos, profundos y frescos, con 
vegetación propia de Querco Fagetea como Luzula forsteri (Sm.) DC., Poa nemoralis L. 
o Brachypodium sylvaticum H., destacando en los claros vegetación típica de la alianza 
Genistion floridae de la Clase Cytisetea scopario-striati, con amplias poblaciones de 
Cytisus scoparius L., Genista falcata Brot., Physospermum cornubiense L., Aristolochia 
pallida Willd., Cephalanthera ensifolia Rich, etc, asi como plantas de carácter 
fitonitrófilo de Trifolio Geranietea sanguinei, tales como Calamintha clinopodium 
Benth. o Linaria triornitophora L., presentes como consecuencia del mantillo del suelo 
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originado por la gran cantidad de hojarasca. La humedad presente en esta parcela y que 
la hizo en su momento muy adecuada para el cultivo del castaño, da lugar a la presencia 
asimismo de comunidades de arbustos o plantas trepadoras de la Clase Rhamno-
prunetea, tales como Prunus spinosa L., que forman parte del manto arbustivo al cobijo 
de los árboles en éstos biotopos. 
             
Fig. 4-5. Aspecto del castañar dedicado a la producción de madera 
 
- Castañar dedicado a la producción de fruto. 
 
 Se trata de un castañar tradicionalmente dedicado a la producción de 
fruto. Dicha parcela se encuentra a una altitud de 950 m (coordenadas 40º 35´24´´ N – 
0º 56´69´´ W) sobre un tipo de suelo leptosol úmbrico.  
 
 La superficie de esta parcela es de 2486,91 m2, y cuenta con 95 árboles 
(382 árboles ha-1). Se trata de ejemplares de unos 85 años, de gran porte, con un 
diámetro a la altura del pecho (DBH) medio de 20,2 cm y una altura media de 8,90 m.  
Las Figuras 6 y 7 muestran el aspecto de esta parcela. 
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Fig. 6-7. Aspecto del castañar dedicado a la producción de fruto 
 
Este castañar está ubicado asimismo sobre suelos ácidos, algo menos profundos 
y ligeramente más secos, presentando un cortejo florístico similar al anterior, 
encontrándose bien representada entre su flora la correspondiente a Cytision floridae, 
con poblaciones establecidas de Cytisus scoparius L., Genista falcata Brot., Erica 
Australis L. y asimismo otras arbustivas de Rhamno-prunetea como Rubus sp. L., Rosa 
sp. L., Lonicera periclymenum L. entre otras. 
 
3.1.2.2. Rebollar o melojar. 
 
 Quecus pyrenaica Willd. (rebollo, roble melojo o marojo, entre otros) es una 
planta perteneciente a la familia Fagaceae de talla moderada (entre 10 y 15 m) aunque 
en ocasiones llega alcanza los 25 m; de copa lobulada o subesférica y con hojas 
marcescentes con numerosos pelos estrellados en el envés. 
 
 Soporta bien la continentalidad, con medias invernales de hasta –5 ºC y 
veraniegas de hasta 22 ºC. En la mayor parte de su área coincide con precipitaciones 
comprendidas entre 600 y 1200  mm anuales, que han de estar bien repartidas y además, 
necesita una precipitación estival superior a 125 mm. Las altitudes medias de los 
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melojares están comprendidas entre los 400 y los 1600 m, aunque en casos aislados 
como en el Rif (Marruecos) llega salpicadamente a los 2000 m. 
 
 Es una especie de carácter silicícola, pero hay excepciones ya que se dan 
melojares en terrenos calcáreos en el norte y sur de España, con fuertes lluvias donde se 
produce un lavado de bases por lo que se llega a un pH cercano a la neutralidad. En 
laderas y pendientes escarpadas se comporta como un gran fijador de suelos, gracias a 
su entramado radicular superficial. 
 
 En España, el Quercus pyrenaica abarca una superficie de 659000 ha (Cañellas 
et al., 2004). Su distribución salpica a gran parte de las regiones españolas aunque su 
presencia se registra principalmente en el cuadrante noroccidental (Fig.8), en concreto, 
las elevaciones que cercan la cuenca del Duero son las que albergan el grueso de su 
distribución. Gran parte de las masas de Quercus pyrenaica no alcanzan la fase de 
monte alto, sino que aparecen como monte intermedio con mucho matorral y algunos 
pies de pequeño porte entremezclados. 
 
 
Figura 8. Mapa de distribución del roble melojo en la Península Ibérica. 
 
El rebollar que elegimos para nuestro estudio es una parcela dominada por el 
roble melojo o rebollo (Quercus pyrenaica Willd.). Se encuentra a una altitud de 950 m, 
sobre un suelo leptosol úmbrico. Las coordenadas son 40º 35´24´´ N – 0º 56´69´´ W. 
Dicha parcela se ubica junto a la del castañar dedicada a la producción de fruto. El 
aspecto de esta parcela se muestra en las Imágenes 8 y 9. 
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 La superficie de esta parcela es de 2194 m2, donde se desarrollan 704 árboles 
(3892 árboles ha-1). Se trata de árboles con una edad de unos 60 años y un diámetro a la 
altura del pecho (DBH) bastante reducido (8,9 cm) y una altura media de 10,7 m. El 
aspecto de esta parcela se indica en las Figuras 9 y 10. 
 
   
Figuras 9-10. Aspecto del rebollar 
 
 En cuanto a la vegetación, la parcela está ubicada en suelos ácidos pobres y 
bastante superficiales, por lo que los árboles son delgados, destacando entre su flora 
taxones típicos de las clases y alianzas fitosociológicas ya mencionadas anteriormente 
en las otras parcelas como Linaria triornithophora L., Physospermum cornubiense L., 
Conopodium majus (Gouan) Loret., y otras plantas con preferencia por suelos más secos 
como Luzula lactea, Calluna vulgaris L., Silene nutans L., etc. En los claros de 
sotobosque como etapas de sucesión o recuperación se producen intercalaciones claras 
de la alianza Ericion umbellatae (Clase Calluno-Ulicetea), con taxones como 
Chamaespartium tridentatum, Erica australis L., Avenula bromoides H. Scholz o 
Halimium alyssoides C. Koch, que demuestran la presencia de un suelo muy poco 
profundo. Asimismo, la escasa representación en esta parcela de representantes de 
Rhamno-Prunetea como Rosa sp. L. o Rubus sp. L. revela que hay menos humedad que 
en la parcela del castañar dedicado a la producción de madera. 
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 Se llevó a cabo un estudio sobre la biodiversidad vegetal en la zona de estudio 
cuyo resultado se muestra en la publicación “Effect of forest Management on plant 
species diversity in Castanea sativa stands in Salamanca (Spain) and the Cévennes 
(France)” (Anexo I) junto con un listado de las especies vegetales observadas en las 
parcelas de estudio (Anexo II). 
 
3.1.3. Climatología.  
 
 El clima de la zona de estudio se puede catalogar como Mediterráneo húmedo, 
caracterizado fundamentalmente por la considerable disminución de precipitaciones 
durante los meses estivales. 
 
 Las Figuras 11 y 14 describen las características de precipitación y temperatura 
medias mensuales registradas entre los años 2001 y 2004 en al zona de estudio. 



































































































Temperatura ( ºC )
Precipitación (mm)
 
Materiales y Métodos 
 71
 Fig. 13. Diagrama de las precipitaciones y temperaturas medias 
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 La temperatura media anual oscila en torno a los 10,0 ºC, apenas hay diferencias 
entre los valores obtenidos en los cuatro años de estudio (2001-2004), ni tampoco entre 
las tres parcelas dada la cercanía entre ellas. La temperaturas máximas mensuales se 
registraron en los meses de julio agosto, estando los valores entre los 20 y 22 ºC. Las 
temperaturas mínimas se registraron durante el mes de enero, alcanzándose el valor 
mínimo de -1,25 ºC en el rebollar en enero de 2003. 
 
 Durante los años 2001, 2002 y 2003 la precipitación anual alcanzó unos valores 
entre 1400 y 1500 mm, no estableciéndose diferencias significativas entre estos tres 
años. En el 2004 la precipitación recogida, 979,9 mm, fue significativamente menor 
respecto a los tres años anteriores. En este último año destacan el menor número de 
precipitaciones registradas en los primeros meses. El 2001, por el contrario, se 
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caracterizó por un elevado registro de lluvias al inicio del año y fue el año, dentro de los 




 Se tomaron perfiles de suelos representativos de las parcelas de estudio. La 
Tabla 1 muestra el perfil correspondiente a la parcela del castañar de madera mientras 
que en la Tabla 2 se indican algunas características de dicho suelo. Según la 
clasificación de la FAO es un Regosol umbrico. El perfil está desarrollado sobre 
derrubios de pizarras. Se trata de un suelo con un buen drenaje, tanto interno, como 
externo. 
 
Situación: Linares de Riofrío; Km 4. Carretera de la Honfría 
Cordenadas: 2  16  00  W, 40  34  40  N 
Altitud: 1050 m 
Topografía: ladera parte media pendiente 16 % 
Vegetación: acebo, castaño, helecho, escoba 
Uso: Monte 
Drenaje interno: Bueno 
Drenaje externo: Bueno 
Material original: derrubios de pizarras 
Clasificación general: Regosol Cmbrico 
 
 
Tabla 1. Descripción y características de los horizontes del suelo en el castañar de madera. 
 
Profundidad (cm) Horizonte Observaciones 
0-40 Ah 
Rojo amarillento 5YR 5/6 (seco); franco; estructura débil 
subangular mediana, ligeramente adherente, ligeramente 
plástico; friable suelto de seco; frecuentes poros finos y 
medianos, discontinuos, caóticos, inped y tubulares; frecuentes 
gravas y gravillas angulares no meteorizadas de pizarra; 
comunes raíces de todos los tamaños, principalmente en 
disposición horizontal; transición gradual a 
40-70 BC1 
Amarillo rojizo 5YR 6/8 (seco); franco; estructura débil 
subangular mediana; ligeramente adherente y ligeramente 
plástico, ligeramente dura de seco; frecuentes poros finos y muy 
finos, discontinuos, caóticos, inped, tubulares; cutanes zonales 
delgados alrededor de las piedras de presión; pocas gravas y 
piedras angulares no meteorizados de pizarra areniscosa; 
comunes raíces finas y muy finas. 
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Tabla 2. Datos analíticos del perfil. 
Profundidad en cm 
Determinaciones 
0-40 40-70  
Arena gruesa % 10.6 9.4  
Arena fina % 18.5 28.2  
Limo % 46.5 41.9  
Arcilla % 24.4 20.5  
pH (Saturación H2O) 5.26 5.04  
Carbonatos % - -  
M.O. % 4.50 0.66  
N % 0.151 0.045  
C/N 17.2 8.5  
Capacidad de cambio (cmol Kg-1) 12.82 5.34  
Calcio (cmol Kg-1) 0.98 0.062  
Magnesio (cmol Kg-1) 0.68 0.10  
Potasio (cmol Kg-1) 0.40 0.095  
Sodio (cmol Kg-1) 0.032 0.13  
Porcentaje de saturación de bases 9.43 7.25  
P2O5 asim. Mg kg-1 13 15  
K2O asim. Mg kg-1 185 84  
CaO asim. Mg kg-1 141 18  
 
 La Tabla 3 hace referencia a algunas de las características del perfil 
correspondiente a las parcelas del castañar de fruto y del rebollar, mientras que en la 
Tabla 4 se indican algunas características de dicho perfil. Según la clasificación de la 
FAO se corresponde con un Leptosol úmbrico. El perfil está desarrollado sobre pizarras. 
El suelo presenta un buen drenaje, tanto interno, como externo. 
  
Situación: Linares de Riofrío 
Coordenadas: 2  15  00  W, 40  35  40  N 
Altitud: 970 m 
Topografía: montañoso parte baja ladera 12 % 
Vegetación: castaño, rebollo, escoba, rosáceas 
Drenaje interno: Bueno 
Drenaje externo: Bueno 
Material original: pizarras 
Clasificación general: Leptosol úmbrico 
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Tabla 3. Descripción y características de los horizontes del suelo en el castañar de fruto y rebollar. 
Profundidad (cm) Horizonte Observaciones 
0-15 Ah 
Pardo pálido 10 YR 6/3 (seco); franco limoso; estructura débil 
granular fina, ligeramente adherente, ligeramente plástico, 
friable y blando en seco; frecuentes poros finos y medianos, 
discontinuos, caóticos, eseped y vesiculares, pocas gravas 
angulares ligeramente alteradas de pizarra; comunes raíces de 
todos los tamaños; transición gradual y plana a 
15-30 Bw 
Pardo amarillento 10YR 5/4 (seco); francolimoso; estructura 
débil subangular fina; ligeramente adherente, ligeramente 
plástico, friable y suelto de seco; frecuentes poros finos y muy 
finos discontinuos, caóticos, inped y tubulares, frecuentes gravas 
y gravilla angulares no meteorizados de pizarra; comunes raíces 
de todos los tamaños; transición gradual y plana a 
30-70 C1 
Pardo amarillento claro 10 YR 6/4 francolimoso; estructura débil 
subgranular fina; ligeramente  adherente no plástico ; frecuentes 
poros finos y medianos discontinuos, caóticos, inped, tubulares 
abundantes gravas y piedras angulares de pizarras no 
meteorizadas; comunes raíces de todos los tamaños. 
friable y ligeramente denso en seco; abundantes gravas y piedras 
angulares de x no meteorizadas; frecuentes poros finos y 
medianos discontinuos, caóticos, inped, tubulares; comunes 
raíces de todos los tamaños. 
 
Tabla 4. Datos analíticos del perfil. 
Profundidad en cm 
Determinaciones 
0-15 15-30 50-70 
Arena gruesa % 13.8 16.2 11.9 
Arena fina % 12.8 9.4 8.8 
Limo % 55.9 58.1 60.4 
Arcilla % 17.5 16.3 18.9 
pH (Saturación H2O) 5.35 5.08 4.98 
Carbonatos % - - - 
M.O. % 8.79 2.86 1.88 
N % 0.325 0.122 0.097 
C/N 15.7 13.6 11.3 
Capacidad de cambio (cmol Kg-1) 20.88 13.1 12.09 
Calcio (cmol Kg-1) 9.19 1.85 3.93 
Magnesio (cmol Kg-1) 3.31 0.96 0.5 
Potasio (cmol Kg-1) 0.70 0.4 0.3 
Sodio (cmol Kg-1) 0.31 0.06 0.1 
Porcentaje de saturación de bases 64.70 24.9 39.95 
P2O5 asim. Mg kg-1 84 38 20 
K2O asim. Mg kg-1 284 139 97 
CaO asim. Mg kg-1 1697 283 223 
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3.2 Toma y preparación de muestras. 
 
3.2.1. Biomasa arbórea. 
 
Con el fin de establecer diferencias en la biomasa aérea entre los ecosistemas de 
castaño con la vegetación forestal climax compuesta por Quercus pyrenaica se estimó la 
biomasa arbórea en el castañar dedicado a la producción de madera y en el rebollar. En 
el castañar dedicado a la producción de fruto no se llevó a cabo debido a la 
imposibilidad de cortar 10 árboles con este fin. Primero se midió el diámetro a la altura 
del pecho (DBH) de todos los árboles de cada parcela y se estableció una división en 
clases diamétricas. A fin de obtener la estimación más exacta de la biomasa empleó el 
método más comúnmente usado (Satto y Madgwick, 1982). Para ello se usaron 
relaciones alométricas entre la biomasa y la DBH. En el castañar de madera se cortaron 
11 árboles y en el rebollar 10. Los árboles cortados fueron divididos en secciones según 
su altura (0-1.30 m, 1.30-3.0 m, 3.0-5.0 m, 5.0-7.0 m, 9.0-11.0 m, y así sucesivamente) 
y de cada una de estas secciones se separaron y pesaron en el campo las hojas, las ramas 
y el tronco. Se tomaron submuestras de estas secciones y se llevaron al laboratorio 
donde se secaron en una estufa de desecación MEMMERT a 80 ºC para determinar su 
humedad y para su posterior análisis. 
 
Finalmente, la DBH y el peso seco de las hojas, las ramas y los troncos de cada 
árbol cortado se usaron para calcular distintas ecuaciones de regresión entre DBH y 
hojas, ramas, tronco y biomasa total. El DBH es el parámetro más comúnmente usado 
debido a la precisión con la que puede ser calculado y por que está relacionado con el 
volumen del material leñoso con y con procesos funcionales tales como la edad de los 
árboles (Satto y Madgwick, 1982). 
 
3.2.2. Dinámica de los nutrientes en las hojas del árbol. 
 
Para estimar la variación estacional de los nutrientes contenidos en hojas, se 
seleccionaron 9, 3 y 3 árboles de distintas clases diamétricas en el castañar de madera, 
en el rebollar y en el castañar de fruto respectivamente. Se realizaron tres muestreos 
anuales (junio, septiembre y octubre) a distintas alturas del árbol (baja, media y alta) 
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durante tres años (2001-2003). Las muestras se llevaron al laboratorio donde se secaron 
estufa de desecación MEMMERT a 80 ºC para determinar su humedad y se molieron 
para su posterior análisis. 
 
- Índices foliares. 
 
Varios parámetros fueron calculados para los diferentes compartimentos y ciclos 
estudiados. 
 
La eficiencia en la reabsorción (NRE) desde las hojas a las partes perennes del 
árbol (%) se definió como (Killingbeck, 1996): 
 
NRE = ((concentración de nutrientes en las hojas verdes – concentración de 
nutrientes en las hojas senescentes) / concentración de nutrientes en las hojas 
verdes) x 100  
 
Por hojas senescentes se entienden aquellas hojas listas para su caída. Presentan 
un color amarillento y no poseen signos de deterioración. 
 
La proficiencia o habilidad en la reabsorción: mínimo nivel al cual la planta 
puede reducir la concentración de un elemento antes de su senescencia (Killingbeck, 
1996). 
 
3.2.3. Producción de hojarasca. 
 
Para la recogida de los órganos vegetales desprendidos del arbolado, bien por su 
ciclo vegetativo anual, o bien por la acción de los fenómenos meteorológicos, se 
emplearon, tal como se indica en las Figuras 15 y 16, recipientes de recogida de 0.24 m2 
de superficie y una profundidad de 30 cm con el fin de evitar el arrastre por el viento de 
los materiales recogidos. Además, estaban perforadas para permitir el drenaje del agua; 
no obstante, en el fondo se colocó una red de plástico con luz de malla de 20 mm con el 
fin de que no se pierdan yemas o pequeñas partes de órganos. Se colocaron al azar 30 
cajas en el castañar de madera y 15 en el rebollar y en el castañar de fruto. El material 
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desprendido del árbol se recolectó con periodicidad mensual durante cuatro ciclos 
(2001-2005) siendo la duración de cada uno: 
 
• ciclo 1: marzo 01-febrero 02 
• ciclo 2: marzo 02-febrero 03 
• ciclo 3: marzo 03-febrero 04 
• ciclo 4: marzo 04-febrero 05 
 
Las cantidades de restos vegetales recolectadas se llevaron al laboratorio donde 
se secaron estufa de desecación MEMMERT, se determinó la humedad a 80 ºC, peso 
seco (expresado en Kg ha-1), se separaron por fracciones (hojas, ramas, inflorescencias, 
frutos, cúpulas y otros restos inclasificados) y se guardaron en bolsas a temperatura 
ambiente hasta que se trituraban para su posterior análisis. 
 
             
  Fig. 15-16. Dispositivos de recogida del desfronde. 
 
3.2.4. Descomposición de hojarasca 
 
Para realizar el seguimiento de la dinámica de la descomposición de las hojas en 
el suelo del castaño y del rebollo bajo los tres manejos forestales se siguió el método de 
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las bolsas (litterbags) de Bocock y Gilbert (1957). En nuestro trabajo se emplearon 
bolsas cuadradas de 400 cm2 (20 x 20), de malla de nylon de 1 mm de luz, tamaño 
suficiente para evitar, en lo posible, la pérdida de materia de las fracciones más 
pequeñas, sobre todo de fragmentos de hojas, y bastante grande para permitir la entrada 
de la microfauna y de los ejemplares más pequeños de la mesofauna. En este trabajo se 
empleó malla de 1 mm de luz.  
 
Cada bolsa contiene 10 g de hojas recién caídas, de cada parcela, previamente 
secadas a temperatura ambiente y determinada su humedad a 80 ºC en una estufa de 
desecación MEMMERT a 80 ºC. Dentro de la bolsa, se procuró disponer las hojas en un 
sólo estrato para así disminuir en lo posible el efecto activador de la mineralización 
motivado por la acumulación de hojarasca en el interior de las bolsa y el consiguiente 
aumento de la humedad.  
 
La capa de mantillo de una especie va a tener un papel importante sobre la 
descomposición de la hojarasca de otras especies que en él se incluyen (Chadwick et al., 
1998). Para medir esta influencia en cada una de las tres parcelas se colocaron bolsas de 
descomposición con hojas de ambos tipos de castañares y del rebollo: 30 con hojas del 
castañar de madera, 30 con hojas del rebollar y otras 30 con hojas del castañar de fruto. 
De este modo se llevó a cabo un ensayo compuesto por 9 experimentos distintos que se 
describen a continuación: 
 
• Hojas de castaño de fruto en castañar de fruto 
• Hojas de castaño de madera en castañar de fruto 
• Hojas de rebollo en castañar de fruto 
• Hojas de castaño de fruto en castañar de fruto 
• Hojas de castaño de madera en castañar de madera 
• Hojas de rebollo en rebollar 
• Hojas de castaño de fruto en rebollar 
• Hojas de castaño de madera en rebollar 
• Hojas de rebollo en rebollar 
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Las bolsas se colocaron sobre la superficie del suelo, ligeramente cubiertas por 
el material allí presente, para que las condiciones fueran lo más parecidas posibles a las 
naturales y se fijaron con un hilo de nailon. 
 
El experimento tuvo una duración de 890 días, comenzando el 19 de diciembre 
del 2000, retirándose 2 bolsas de cada grupo cada dos meses hasta el 27 de junio del 
2003. 
 
Una vez tomadas las bolsas, se llevaron al laboratorio donde fueron limpiadas 
meticulosamente con un pincel (se ha prescindido del empleo de agua para evitar 
pérdidas de elementos solubles) separándole todo el material que se adhiriera a ellas. 
Posteriormente, se determinó el peso de cada una de ellas, se secaron en estufa de 
desecación MEMMERT a 80 ºC durante 24 horas para obtener las variaciones del peso 
seco. La diferencia de peso con respecto a la cantidad inicial introducida representa la 
pérdida por descomposición. 
 
3.2.3.1 Modelo de descomposición. 
 
Las masas remanentes de hojarasca se relacionaron con el tiempo de incubación 
a través del modelo exponencial simple negativo (Olson, 1963) cuya ecuación es la 
siguiente: 
 




Xt es el peso seco recogido al tiempo t; X0 es el peso inicial y t, el tiempo 
transcurrido desde el inicio del proceso en años. La tasa de descomposición se halló por 
medio de la formula: 
 
K = -(ln Xt – ln X0) / t 
 
Se calcularon otros índices de interés (Olson, 1963): 
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T50 = tiempo necesario para que la hojarasca pierda un 50% de su peso seco: 
 
T50 = 0.693/k 
 
T90 = tiempo necesario para que la hojarasca pierda un 90% de su peso seco: 
 
T90 = 3/k 
 
T99 = tiempo necesario para que la hojarasca pierda un 99% de su peso seco: 
 
T99 = 3/k 
 
3.2.3.2. Índices de descomposición. 
 
Se dedujeron varios índices de descomposición en las tres parcelas de 
experimentación considerando, bien la hojarasca total o bien las hojas. 
 
En principio, se ha estimado el coeficiente Kj (Jenny et al., 1949), el cual se 




Kj: índice de Jenny. 
A: producción anual.  
F: hojarasca total u hojas acumuladas en el suelo del bosque 
Las pérdidas de producción de hojarasca se han establecido mediante las siguientes 
fórmulas: 
P=AK 
P: pérdida anual de la hojarasca producida 
Las pérdidas anuales en cada ecosistema pueden servir de base para el coeficiente K0 
K0=A/F 
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donde:  
K0: índice de Olson 
Conocidas las pérdidas de hojarasca, podemos establecer el índice Kd 






Se tomaron muestras del horizonte holorgánico edáfico con objeto de cuantificar 
la necromasa y determinar los índices de descomposición en cada una de los tres 
ecosistemas de estudio. Para ello se emplean cuadrados de 0.5 x 0.5 m. En el castañar de 
madera se tomaron 15 muestras y en 10 en el rebollar y en el castañar de fruto. El 
muestreo se realizó siempre a primeros de octubre de los años 2002, 2003 y 2004, antes 
de la caída masiva de restos vegetales. El material recogido se llevó al laboratorio donde 
se determinó la humedad a 80 ºC en una estufa de desecación MEMMERT a 80 ºC peso 
seco (expresado en Kg ha-1) y se separó por fracciones (hojas, ramas, líquenes, 
inflorescencias, frutos, cúpulas y restos inclasificados).  
 
3.2.6. Recogida de muestras de suelo. 
 
Para el estudio del medio edáfico de las parcelas se tomaron los perfiles de 
suelos pertinentes en los aledaños a dichas parcelas, supuestos representativos de su 
entorno.  
 
Asimismo, se tomaron muestras para la determinación de diversas características 
físicas, químicas y bioquímicas. Con una azadilla se retiró la materia orgánica de la 
superficie del suelo y se recogió la tierra con la misma azadilla en los primeros 10 cm 
del suelo, sin tocarla con las manos, y se introdujo en bolsas de plástico para su traslado 
al laboratorio. En cada lugar se tomaron 3 réplicas, constituidas por tres muestras 
elementales que eran introducidas en la misma bolsa. Después de cada muestro la 
azadilla era lavada con agua destilada. Se tomaron 10, 5 y 5 muestras en el castañar de 
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madera, en el rebollar y en el castañar de fruto respectivamente. Se realizaron tres 
muestreos anuales, en primavera, verano y otoño. 
 
Las muestras en el laboratorio se extendieron sobre papel de filtro para su secado 
a temperatura ambiente. Posteriormente se molieron y se tamizaron por una malla de 2 
mm de luz y se guardaron en bolsas de plástico a temperatura ambiente y en oscuridad 
para su posterior análisis de pH, carbono, materia orgánica, nitrógeno total, fósforo 
asimilable, potasio, calcio, magnesio y sodio. 
 
Las muestras de suelo destinadas a los análisis enzimáticos, respiratorios y 
microbiológicos después de ser tamizadas se almacenaron en cámara fría a 4 ºC. 
 
3.2.7. Mediciones en campo de temperatura del suelo y pluviometría. 
 
Las medidas de la temperatura del suelo y de la pluviometría en las tres parcelas 
estudiadas se tomaron mensualmente. Para medir la temperatura del suelo se empleó un 
aparato Unidata STARLOG modelo macro 7000 con sensores termistores con 
resistencia Ref 10KΩ. Para la medida de la pluviometría se emplearon pluviómetros 
manuales. 
 
3.3. MÉTODOS ANÁLITICOS. 
 
Todos los análisis químicos fueron realizados en el Instituto de Recursos 
Naturales y Agrobiología de Salamanca del C.S.I.C. de Salamanca. 
 
3.3.1. Análisis de muestras vegetales. 
 
Los elementos determinados en las muestras vegetales fueron: carbono total, 
nitrógeno total, fósforo, calcio, magnesio, y potasio. Los métodos analíticos se 
describen a continuación. 
 
El carbono orgánico se determinó por vía seca mediante un CARMHOGRAPH 
12 WÖSTHOFF. En este analizador se produce la combustión de 0.03 g de muestra 
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molida y seca en una atmósfera de oxígeno a 950-1000 ºC. La corriente de gases 
producida pasa a un horno de combustión secundario de óxido de cobre, donde el 
posible CO formado se oxida a CO2. La corriente de gases es aspirada por diversas 
bombas a través de diferentes absorbentes de SO2 y H2O e introducida en la célula de 
medida donde el dióxido de carbono, que se forma equivalentemente por la combustión 
del carbono, se mezcla con sosa para su reacción. La variación de conductividad 
eléctrica del reactivo es el parámetro que indica el contenido en carbono.  
 
La determinación del contenido de nitrógeno total se llevó a cabo con un 
Autoanalizador 3 BRAN LUEBBE. La mineralización del nitrógeno orgánico se efectuó 
por digestión húmeda, para lo que se pesó en una balanza de precisión Sartorius 0.1 g de 
muestra molida y homogenizada, a la que se añade ácido sulfúrico concentrado y una 
pequeña cantidad de catalizador SO4K2/Se/SO4Cu. Una vez realizada la digestión, la 
muestra se llevó a 100 ml con agua destilada, se tomaron alícuotas de 5 ml que se 
introducían en el Autoanalizador A3 donde la muestra reaccionaba con salicilato e 
hipoclorito sódico para producir un componente de color azul que se midió a 660 nm. 
Como catalizador se emplea nitroprusiato. 
 
Con el fin de realizar el mayor número posible de determinaciones con un 
mínimo de muestra, logrando con ello una mayor economía de tiempo y una mayor 
economía de tiempo y una mayor exactitud (sobre todo en estudios comparativos), se 
realizó la determinación directa de P, Ca, Mg y K en una sola mineralización de la 
misma, por calcinación (Duque, 1970). La calcinación consistió en la eliminación de la 
materia orgánica de las muestras vegetales mediante su combustión por transformación 
en CO2 y H2O. En las cenizas se eliminaron los componentes orgánicos que pudieran 
quedar mediante la adición de ácidos minerales, consiguiendo a su vez la solubilización 
de los componentes minerales. 
 
El procedimiento general consistió en tomar un 0.5 g de muestra molida, 
homogenizada, seca y se colocó sobre una cápsula de porcelana, previamente tarada, 
para poder calcular el contenido en cenizas. La cápsula se introdujo en un horno de 
mufla y se fue aumentando gradualmente la temperatura hasta la desaparición de 
humos, con el fin de evitar una rápida combustión y una pérdida de fósforo por 
volatilización. Una vez que han desaparecido los humos, se subió la temperatura hasta 
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500º C, manteniéndose en ella durante 5 horas, aproximadamente. Las cenizas frías, 
después de pesadas, se atacaron con una mezcla de HCl:HNO3:H2O en proporción 
1:1:8, durante tres horas. A continuación, el residuo se filtró a través de filtro Albet 150 
en un matraz aforado de 50 ml y se enrasó con la solución anterior hasta el volumen 
indicado; así se obtuvo la llamada “solución madre”, de donde se tomaron alícuotas para 
la determinación de fósforo, calcio, magnesio, potasio y sodio.  
 
El fósforo se determinó por colorimetría mediante el método del amarillo de 
vanadato-molibdato (Chapman y Pratt, 1979). Se empleó este método por su extremada 
sencillez, estabilidad de color, libertad de interferencias de una amplia gama de especies 
iónicas en concentraciones de hasta 1000 ppm y por su adaptabilidad a sistemas 
nítricos, sulfúricos, clorhídricos o perclóricos (Duque, 1970). Se tomó en tubos de 
ensayo 1 ml de la solución madre, 2 ml de reactivo vanadato-molibdato y 7 ml de agua 
destilada. Se emplearon patrones de trabajo de 1 a 6 ppm y las lecturas se realizaron a 
400 nm en un espectrofotómetro CARY 50 PROBE. 
 
El calcio y magnesio se determinaron por espectroscopia de absorción atómica, 
mientras que el potasio se determinó en fotometría de llama. Todos estos elementos se 
midieron en un espectrofotómetro de absorción atómica VARIAN 220 Fast Sequential. 
 
Calcio y magnesio se determinaron a partir de la misma disolución preparada 
tomando una alícuota de la solución “madre” y diluyéndola 100 veces. A esta 
disolución se la añade potasio (4000 ppm) para eliminar la posible ionización tanto del 
calcio como del magnesio. Las condiciones de trabajo utilizadas para el calcio fueron: 
llama de óxido nitroso-acetileno, longitud de onda 422.7 nm y patrones comprendidos 
entre 0.5 y 4.00 ppm. Para el magnesio las condiciones de trabajo fueron: llama de 
óxido nitroso-acetileno, longitud de onda 285.2 nm y patrones comprendidos entre 0.1 y 
1.50 ppm. 
 
El potasio se determinó añadiendo CsCl a una alícuota de la solución “madre” 
diluyendo lo suficiente para que la concentración final de potasio esté en la zona de los 
patrones empleados (0.5-2.0 ppm); se utilizó llama aire-acetileno y se mide a 766.5 nm. 
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3.3.2. Análisis de suelos. 
 
El pH Se midió en pasta saturada frente a agua destilada y KCl. Para medir el 
pH en agua se colocó el suelo sin pesar en un vaso de precipitados y se añadió agua 
desionizada agitando una varilla de vidrio hasta obtener una pasta espesa, en la que no 
debe de haber agua en exceso. Se dejó reposar 30 minutos y se midió en un pH-metro. 
 
El procedimiento para medir pH en KCl fue igual al anterior pero con la 
diferencia de que con la utilización de KCl el tiempo de espera a de ser mayor que el del 
agua para obtener la medida. 
 
La estimación de la textura (porcentaje de arenas, limos y arcillas) se efectuó 
como se describe a continuación: se pesaron 20 g de suelo (tamizado a 2 mm) que se 
humedecieron ligeramente con agua destilada. Seguidamente se añadieron 15 ml de 
peróxido de hidrógeno al 30% v/v y se agitó a fin de producir la oxidación de la materia 
orgánica (las muestras que contengan una gran cantidad de materia orgánica harán 
mucha espuma) y se dejaron secar en baño de arena hasta el día siguiente. Se añadió 3 o 
4 veces 10 ml de H2O2 hasta que las muestras dejen de espumar. Se añadieron unos 500 
ml de agua del grifo y se llevó a ebullición para la eliminación del exceso de agua 
oxigenada que pudiera haber, se dejó 10 minutos aproximadamente y se pasaron a botes 
de plástico con agua destilada y con ayuda de una varilla con el extremo de silicona. A 
continuación se le añadieron 15 ml del agente dispersante (15 ml de disolución de 
hexametafosfato sódico 37.7 g/l y carbonato sódico 6 g/l) y se colocaron las muestras en 
un agitador mecánico hasta el día siguiente. Se pasaron las muestras a probetas de 1 litro 
lavando con agua y enrasando, se agitó con varilla durante 1 minuto para que se 
mezclara bien y se dejó reposar 5 minutos. A continuación se sacó un primer extracto de 
20 ml en una cápsula de porcelana, se dejó secar en el baño de arena y se pesó (las 
cápsulas están taradas, por diferencia obtenemos la cantidad de limo y arcilla). Se agitó 
con una varilla el contenido de la probeta durante 1 minuto y se sacó un segundo 
extracto de 20 ml en cápsula de porcelana que se dejó secar en el baño de arena y se 
pesó (las cápsulas están taradas, por diferencia obtenemos la cantidad de arcilla). Se 
decantó el contenido de la probeta y se añadió unos 800 ml de agua del grifo, se agitó y 
se dejó reposar 5 minutos se decantó y se repitió la operación hasta que el agua del 
lavado salía clara. Se pasó a cápsulas de porcelana lavando con agua, se desecó en el 
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baño de arena y se dejó enfriar. A continuación se pasó por el tamiz de arena, se pesó 
por separado la arena fina y la gruesa. Por último, se calculó los % de arcilla, limo y 
arenas: 
 
% limo + arcilla = (g cápsula 1 + limo + arcilla) – (g cápsula 1) x 250 
% arcilla = (g cápsula 2 + arcilla) – (g cápsula 2) x 250 
% limo = % (limo + arcilla) - % arcilla 
% arena gruesa = peso arena gruesa x 5 
% arena fina = peso arena fina x 5 
% arena = % arena gruesa +  % arena fina 
 
El procedimiento para la determinación del carbono total, materia orgánica y 
del nitrógeno total es el mismo que el empleado para las muestras vegetales pero se 
pesaron 0.1 para el carbono y materia orgánica y 1 g de suelo seco para el nitrógeno. 
 
Para la determinación de fósforo asimilable se empleó el método de Bray-Kurtz 
(1945) de lectura fotométrica. A 1 g de suelo se le añadieron 7 ml de solución extractora 
(1.11 g de NH4F en 1 litro de HCl 0.025 N). Se agitó durante 5 minutos y se filtró a 
través de filtro ALBET 150. Se preparó la curva patrón; para ello se disuelven 0.8780 
de KH2PO4 previamente desecado a 40º C en 1 litro de solución extractora (patrón de 
200 ppm de P). De esta solución se toman 10 ml y se enrasó a 100 ml con solución 
extractora (patrón de 20 ppm de P). Se tomaron alícuotas de 0, 0.2, 0.4 y 0.8 ml  de la 
solución de 20 ppm de P y se enrasó a 50 ml con solución extractante. A continuación 
se tomaron 1 ml de está solución y 1 ml del filtrado obtenido anteriormente, se añadió 6 
ml de agua destilada, 2 ml de la solución molibadato amónico al 1.5% en HCl 3.5 N y 1 
ml de cloruro estannoso recién diluido y se agitó. 
 
Después de 6 y antes de 15 minutos se realizaron las lecturas se realizaron a 600 
nm en un espectrofotómetro CARY 50 PROBE. 
 
La determinación de calcio, magnesio y potasio se realizó de la misma manera 
que para las muestras vegetales. Si varió la forma de realizar la extracción, realizándose 
como se describe a continuación: se pesaron 2.5 g de suelo secado al aire pasado a 
través de un tamiz de 2 mm de malla. A continuación se agregaron 100 ml de solución 
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extractora de acetato amónico 1N (pH=7; en unos 700 ml de agua destilada se 
introdujeron 57 ml de ácido acético glacial y 68 ml de la solución de amoniáco 
(d=0.91), se diluyó hasta casi 1 litro, se ajustó el pH exactamente a 7 y se enrasó con 
agua destilada a 1 litro).  Se agitó la mezcla durante 30 minutos a 60 revoluciones por 
minuto y se filtró a través de filtro ALBET 150. 
 
A partir de aquí el calcio, potasio y magnesio extraído se midieron igual que en 
las muestreas vegetales en un espectrofotómetro de absorción atómica VARIAN 220 
Fast Sequential. 
 
La capacidad de cambio se determinó como sigue: se pesaron 5 g de suelo seco 
< 2 mm, se introdujeron en el tubo de precolación, se agregó 3 g de celite y se colocó un 
matraza aforado de 100 ml debajo del tubo de precolación. Se abrió la llave de dicho 
tubo, se añadieron 25 ml de solución de acetato amónico 1N pH 7 y cuando el suelo 
estuvo mojado completamente, pero antes de que la solución empezara a gotear se cerró 
la llave y se dejó reposar durante toda la noche. 
 
Al día siguiente se abrió la llave y se comenzó la lixiviación; se repitió ésta con 3 
porciones de 25 ml de acetato amónico 1N pH 7. Cuando finalizó le percolación se llevó 
a volumen el matraz aforado con acetato amónico 1N pH 7 y se reservó este lixiviado 
para la determinación de los cationes de cambio. A continuación se lixivió el suelo con 
4 porciones de 20 ml de etanol de 95º. 
 
A continuación se lixivió el suelo con 3 porciones de 25 ml y 1 porción de 20 ml 
de ClN acidificado. Se recogió el lixiviado en un matraz aforado de 100 ml, se llevó a 
volumen con la misma solución. En este extracto se determinó la capacidad de cambio 
por destilación del NH4 desplazado. Así, se tomaron 10 ml del extracto que se pasaron 
al matraz de destilación junto con agua destilada hasta la mitad del bulbo. Se añadieron 
20 ml de NaOH al 20% y se acopló inmediatamente el matraz al aparato de Bouat con 
objeto de evitar pérdidas de amonio. 
 
Se valoró con H2SO4 0.005N gota a gota conforme se producía la destilación, el 
color del viraje era de violeta a verde. Se anotaron los ml de H2SO4 consumidos y se 
realizan los siguientes cálculos: 
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CEC meq/100 g = ((A x N x E/Q) – CF) 100/S x (1 + H/100); donde: 
 
A = ml de H2SO4 gastados en la valoración de una alícuota Q 
N = Normalidad del H2SO4 
E = Volumen del extracto (ml) 
Q = Alícuota del extracto tomada para la valoración (ml) 
C = Peso de celite puesto en el tubo de precolación (g) 
F = Capacidad de cambio de 1 g de celite (meq/g) 
 F = (A x N x E)/ (Q x C) 
S = Peso de suelo seco al aire (g) 
H = Humedad del suelo referida a peso seco a 105 ºC 
 
3.3.3. Análisis enzimáticos. 
 
Se llevaron a cabo los siguientes análisis enzimáticos: deshidrogenasas, ureasas, 
fosfatasas ácidas, arilsulfatasas y glucosidasas. 
 
3.3.3.1. Actividad deshidrogenasa. 
 
Para la determinación de la actividad deshidrogenasa se siguió el método 
desarrollado por Lenhard (1956). Este método está basado en la extracción con metanol 
y determinación colorimétrica del 2,3,5-trifenil formazan (TPF) producido por la 
reducción del 2,3,5-trifeniltetrazolium cloruro (TCC) en suelos.  
 
Se mezclaron 20 g de suelo secado al aire y tamizado (< 2 mm) con 0.2 g de 
carbonato cálcico y se colocaron 6 g de esta mezcla en un tubo de ensayo (3 replicas). A 
cada tubo se le añadió 1 ml de una solución al 3 % de TCC y 2.5 ml de agua destilada. 
Se mezclaron con una varilla de vidrio, se tapó el tubo y se dejó incubando a 37 ºC. 
Después de 24 horas se añadió 10 ml de metanol y se agitó durante 1 minuto. La 
suspensión se filtró a través de embudo de vidrio obturado con algodón absorbente 
sobre un matraz aforado de 100 ml, el tubo se lavó con metanol y se transfirió al 
embudo. Se añadió metanol de 10 en 10 ml al embudo hasta que desapareció el color 
rojizo del algodón. Se enrasó a 100 ml con metanol y se midió la intensidad del color en 
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un espectrofotómetro CARY 50 PROBE a una longitud de onda de 485 nm usando 
metanol como blanco. Para obtener la recta de calibrado se diluyó 10 ml de la solución 
standard TPF (se preparó disolviendo 100 mg De TPF en 100 ml de metanol) enrasando 
a 100 ml con metanol (100 µg TPF/mL). Se pipetearon 5, 10, 15 y 20 ml de esta 
solución y se llevó a 100 ml con metanol (patrones de 5, 10, 15 y 20 µg TPF/mL). 
 
El TPF producido es muy sensible a la luz. Una exposición alta a la luz visible 
produce un cambio de color del rojo al amarillo. No obstante, manteniendo este color 
modificado en la oscuridad gradualmente retorna al color rojo original. 
 
3.3.3.2. Actividad ureasa. 
 
Para la determinación de la actividad ureasa se utilizó un método basado en la 
determinación colorimétrica del amonio liberado después de la incubación del suelo con 
urea (Kandeler y Gerber, 1988). 
 
Se pesaron 5 g de peso húmedo en frascos Erlemeyer a los que se añadió 2.5 ml 
de solución de urea 0.08 M. Los frascos se taparon y se colocaron en un incubador a 37 
ºC durante dos horas. Después de la incubación se añadió 50 ml de una  solución de KCl 
(se disolvieron 74.6 g de KCl en agua destilada, 10 ml de HCl 1M y se llevaron con 
agua destilada a un litro) y se agitó durante 30 minutos. La suspensión resultante se 
filtró y el filtrado se empleó para el análisis de amonio por el siguiente método 
colorimétrico. Se pipeteó 1 ml del filtrado, se añadieron 9 ml de agua destilada, 5 ml de 
solución Salicilato sódico/NaOH y 2 ml de solución de dicloroisocianuro sódico 0.1 %. 
La solución Salicilato sódico/NaOH se preparó mezclando volúmenes iguales de 
solución de salicilato sódico (17g de Salicilato sódico y 120 mg Nitroprusiato sódico, 
llevar a 100 ml con agua destilada), NaOH 0.3 M y agua destilada. El salicilato sódico 
reacciona con el amonio liberado en la presencia del dicloroisocianuro sódico el cual 
forma un complejo de color verde bajo condiciones de pH alcalino (Wagner, 1969). La 
presencia de catalizador apropiado (Nitroprusiato sódico) aumenta la sensibilidad del 
método 10 veces (Keeney y Nelson, 1982). 
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Después de 30 minutos a temperatura ambiente se midió la densidad óptica a 
690 nm espectrofotómetro CARY 50 PROBE. El color es estable al menos durante 8 
horas. 
Se llevaron a cabo controles de igual manera que las muestras pero con 2.5 ml 
de agua destilada en lugar de 2.5 ml de urea, se incubaron junto a las muestras y la 
solución de urea se añadió después de la incubación e inmediatamente antes de añadir la 
solución de KCl. 
 
Para preparar la solución estándar se diluyeron 3.8207 g NH4Cl en 1000 ml de 
agua destilada (1000 µg ml-1 NH4-N) (Solución I). De esta solución se pipetearon 0.0, 
1.0, 1.5, 2.0 y 2.5 ml y se lleva hasta 100 ml con la solución de KCl (Solución II). El 
contenido de NH4-N en el filtrado fue calculado por referencia a la curva de calibración 
obtenida tomando 1 ml de la solución II, diluido con 9 ml de agua, 5 ml de solución 
Salicilato sódico/NaOH y 2 ml de solución de dicloroisocianuro sódico 0.1 % 
(concentraciones de amonio de 0, 1, 1.5, 2 y 2.5 µg NH4-N ml-1). 
 
Se restó a los resultados los controles y calcular de la siguiente forma: 
 
Actividad ureasa (µg NH4-N g-1 dwt 2 h-1) = µg NH4-N ml-1 x V x 10 
                          dwt x 5 
 
donde: 
dwt = peso seco de 1 g de suelo húmedo. 
V = volumen total (52.5 ml). 
10 = factor de dilución. 
5 = peso del suelo usado durante el ensayo. 
 
Este método se puede realizar empleando un buffer; el procedimiento es el 
mismo al realizado por nosotros pero se añade un buffer junto con la solución de urea. 
El método sin buffer proporciona un índice bajo condiciones naturales por lo que 
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3.3.3.3. Actividad fosfatada ácida. 
 
El análisis de la actividad fosfomonoesterasas está basado en la estimación 
colorimétrica del p-Nitrofenol liberado por la actividad fosfatasa cuando el suelo es 
incubado con p-Nitrofenil Fosfato (Eivazi y Tabatabai, 1977). El procedimiento 
colorimétrico de la reacción se fundamenta en el hecho de que las soluciones alcalinas 
de este fenol tienen un color amarillo (las soluciones ácidas de p-Nitrofenol y las 
básicas y ácidas del p-Nitrofenil Fosfato son descoloridas). 
 
Se pesó 1 g de suelo húmedo y tamizado (< 2 mm), se añadieron 4 ml de Buffer 
pH 6.5 y 1 ml de solución p-Nitrofenil Fosfato. Se agitó y se incubó a 37 ºC durante una 
hora. A continuación se añadió 1 ml de CaCl2 0.5 M y 4 ml de NaOH 0.5 M. Se agitó, 
se filtró y se midió la intensidad del color a 400 nm en un espectrofotómetro CARY 50 
PROBE. Se llevaron a cabo controles en los que el p-nitrofenil fosfato se añade después 
de la incubación junto con el CaCl2 y NaOH. Se calculó el p-nitrofenol contenido en los 
filtrados por referencia a la gráfica de calibración que contiene patrones de 0, 10, 20, 30, 
40 y 50 µg de p-nitrofenol. Para preparar esta recta de calibrado se pipeteó 1 ml de la 
solución standard de p-nitrofenol (1g de p-nitrofenol diluido en 1 litro de agua 
destilada) y se lleva a 100 ml con agua destilada (Solución A). De aquí se pipetearon 0, 
1, 2, 3, 4 y 5 ml, se ajustó el volumen a 5 ml añadiendo agua destilada, se añadió1 ml de 
CaCl2 0.5 M y 4 ml de NaOH 0.5 M, se agitó, se filtró con filtros Albet 150 y se midió 
la intensidad del color a 400 nm en un espectrofotómetro CARY 50 PROBE. Si la 
muestra excedía la absorbancia del patrón de 50 µg, se diluía una alícuota con agua 
destilada hasta alcanzar valores de absorbancia dentro de la recta de calibrado. 
 
Para calcular los µg de p-nitrofenol liberados se restan los valores de 
absorbancia de los controles a los de la muestra y se procede del siguiente modo: 
 
          µg de p-nitrofenol g-1dwt h-1=          C X V  
            DWT X  SW  X  T 
 
donde: 
C = concentración medida. 
V = volumen total (10 ml). 
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dwt = peso seco de 1 g de suelo húmedo. 
SW = peso del suelo usado (1 g). 
T = tiempo de incubación. 
 
El color debido al p-Nitrofenol es estable durante 24 horas. 
 
-Microbiota total y microbiota movilizadora de fosfato. 
 
Se pesaron 10 g de suelo de cada muestra en matraces Erlenmeyer con 90 ml de 
agua destilada, previamente esterilizados en autoclave AUTESTER MOD 437-G a 120 
ºC de temperatura, durante 20 minutos. Dichos matraces se agitaron durante 30 minutos 
en un agitador AUTESTER. A continuación se realizaron diluciones seriales hasta una 
dilución de 1/106. 
 
Una vez preparadas las disoluciones, se procedió a sembrarlas en placa. Para ello 
se tomaron alícuotas de 200µl de las disoluciones 104, 105 y 106 en número de tres por 
dilución y muestra y se dispusieron en placas Petri de 90 mm de diámetro que contenían 
medio nutritivo sólido YED con fosfato tricálcico como fuente de fosfato insoluble, y 
cuya composición es la siguiente:  
 
Agar bacteriológico: 14 g 
Glucosa: 4.9 g 
Extracto de levadura: 3.5 g 
 
Las alícuotas se sembraron en superficie extendiéndolas sobre las placas Petri 
con un asa de Digralsky, y se incubaron invertidas en cámara a 28 ºC durante 5 días, 
tras los cuales se procedió al recuento de colonias. Se contaron las placas que contenían 
entre 30 y 300 colonias, calculándose la media de las tres réplicas de cada muestra. De 
este modo se hizo recuento de la microbiota total y de la microbiota solubilizadora de 
fosfato. Éstas últimas presentaban a su alrededor un halo transparente de solubilización 
de fósforo insoluble. 
 
Una vez hecho el recuento, se procedió al aislamiento de las colonias 
movilizadoras de fosfato, para lo cual fueron recogidas con un asa de siembra y 
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resembradas por agotamiento en estría en placas que contenían medio YED, con el fin 
de obtener cultivos puros de las cepas. 
 
Con el fin de conservar las cepas, las colonias aisladas se resembraron en placas 
YED y se incubaron en una estufa MEMMERT durante 48 horas, tras lo cual se les 
añadió agua estéril para preparar una suspensión del cultivo. Estas suspensiones se 
conservaron en glicerol al 25% a –80 ºC de temperatura. 
 
3.3.3.4. Actividad arilsulfatasa. 
 
El método usado para el análisis de la actividad arilsulfatasa está basado en la 
estimación colorimétrica del p-Nitrofenol liberado por la actividad sulfatasa cuando el 
suelo es incubado con p-Nitrofenil Sulfato (Tabatabai y Bremner, 1970). Se pesó 1 g de 
suelo húmedo y tamizado (< 2 mm), se añadieron 4 ml de Buffer pH 5.8 y 1 ml de 
solución p-Nitrofenil Sulfato. El resto del ensayo es igual al empleado para las 
fosfatasas ácidas. 
 
3.3.3.5. Actividad β-glucosidasa. 
 
El método usado para el análisis de la actividad β-glucosidasa está basado en la 
estimación colorimétrica del p-Nitrofenol liberado por la actividad glucosidasa cuando 
el suelo es incubado con p-Nitrofenil Glucosido. (Tabatabai, 1982; Eivazi y Tabatabai, 
1988). Se pesó 1 g de suelo húmedo y tamizado (< 2 mm), se añadieron 4 ml de Buffer 
pH 6.0 y 1 ml de solución p-Nitrofenil Glucosido. El resto del ensayo es igual al 
empleado para las fosfatasas ácidas y arylsulfatasas, pero empleando para la extracción 
del p-Nitrofenol después de la incubación THAM 0.1 M pH 12 (se disolvían 12.1 g de 
tris(hidroximetil)aminometano, se ajustó a pH 12 con NaOH 0.5 M y se llevó a un litro 
con agua destilada) en lugar de NaOH 0.5 M. Es importante tratar el suelo incubado con 
THAM pH 12 en lugar de NaOH 0.5 M por que el substrato de la β-Glucosidasa, el p-
Nitrofenil Glucosido, es hidrolizado en presencia de un exceso de NaOH. Este 
tratamiento con CaCl2-THAM para la extracción del p-Nitrofenol liberado cumple las 
mismas funciones que el usado con CaCl2-NaOH en la extracción de este producto 
enzimático en los ensayos de las actividades fosfatasas ácidas y arylsulfatasa. 
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Si la muestra excedía la absorbancia del patrón de 50 µg, se diluía una alícuota 
con THAM 0.1 M pH 10 hasta alcanzar valores de absorbancia dentro de la recta de 
calibrado. 
 
El resto del ensayo es igual al empleado para las fosfatasas ácidas y 
arilsulfatasas. 
 
3.3.4. Respiración microbiana del suelo. 
 
En nuestro trabajo la respiración del suelo se estimó por el método de Isermeyer 
(1952). Esta técnica está basada en la estimación del CO2 desprendido durante la 
incubación del suelo en un sistema cerrado. El  CO2 es atrapado en una solución de 
NaOH, que será valorada después con HCl.  
 
Este método se describe a continuación: en frascos de 250 ml con cierre 
hermético, se colocaron 50 g de suelo (tamizado a 2 mm) humedecido al 55 % de su 
capacidad de retención de agua (WHC) y 25 ml de NaOH 0.05 M. Se cerró 
herméticamente el frasco y se colocó en una estufa a 25º C y en oscuridad durante tres 
días. Se emplearon como controles de tres a cinco frascos sin suelo pero con los 25 ml 
de NaOH 0.05 M. 
 
Una vez pasado los tres días se procedió a la estimación del CO2 desprendido 
por el suelo. Para ello se añadió a los frascos conteniendo la disolución de NaOH 5 ml 
de cloruro de bario 0.5 M, a fin de precipitar el CO2 adsorbido, y unas gotas de 
indicador (fenolftaleina en nuestro caso) y se valoró con una disolución de HCl 0.5 M 
lentamente y con agitación hasta que la disolución viró de rojo a incoloro. 
 
Los valores de respiración se calculan mediante la siguiente formula: 
 
 CO2 (mg)/SW/t = (V0 – V) x 1.1  
 dwt 
     
donde: 
SW = peso de suelo seco en gramos. 
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t = tiempo de incubación en horas. 
Vo = volumen medio (ml) de HCl empleado en la valoración de los blancos. 
V = volumen (ml) de HCl empleado en la valoración de las muestras de suelo. 
dwt = peso seco de 1 g de suelo húmedo. 
1.1 = factor de conversión (1 ml de NaOH 0.05 M equivale a 1.1 mg CO2) 
 
3.3.5. Capacidad máxima de retención de agua (WHC). 
 
El método está basado en que una cantidad excesiva de agua es percolada a 
través de un cantidad conocida de suelo húmedo; el volumen del agua filtrada es 
determinada y el agua retenida en el suelo es calculada (Foster, 1995). 
 
Se pesaron 20 g de suelo húmedo y se colocaron en un embudo de vidrio con 
papel de filtro sobre un matraz previamente pesado. Se añadieron 100.00 ± 0.01 g de 
agua destilada en pequeñas porciones y se dejó toda la noche cubriendo el embudo con 
papel de aluminio para prevenir pérdidas por evaporación. Pasado este tiempo se quitó 
el embudo suavemente y se pesaron los matraces. Se llevaron a cabo dos blancos con el 
embudo con el papel de filtro pero sin suelo. 
 
La capacidad de retención de agua se calcula mediante la siguiente formula: 
 
  % capacidad de retención de agua = [(100 – Wp) + Wi] 
       dwt x 100 
 
donde: 
Wp = son los gramos de agua percolada 
Wi = gramos de agua contenidos en la muestra 
dwt = peso seco de suelo húmedo 
 
3.4. Análisis estadísticos. 
 
Para la realización de los distintos test estadísticos se empleó el programa SPSS 
14. Las diferencias estadísticas en los valores medios de los parámetros estudiados en 
este trabajo se estimaron a partir ANOVAS de una o doble vía. Cuando a través de este 
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análisis de la varianza se detectaron diferencias significativas se llevó a cabo pruebas 
pos hoc a través de la prueba LSD (p<0,05) para determinar donde se encontraban 
dichas diferencias significativas. 
 
Previamente al análisis de la varianza se comprobó la normalidad y 
homocedasticidad de los datos a través de la prueba de Shapiro-Wilk. Cuando no se 
cumplían estas premisas, se optó por transformar los datos logarítmicamente. Estas 
transformaciones solamente fueron necesarias en el caso de los datos relativos a los 
pesos de producción de hojarasca. 
 
Los datos relativos a los pesos del desfronde se correlacionaron con las variables 
climáticas a través de un análisis parcial de componentes principales (RDA). 
 
Dentro del descomposición de la hojarasca, para determinar las relaciones entre 
la pérdida de peso y las variables climáticas se emplearon análisis de correlación de 
Pearson (p<0,05). En este mismo capítulo se llevaron a cabo regresiones lineales con el 
fin de determinar la relación entre la masa remanente y la concentración de nutrientes. 
 
Con el fin de relacionar la actividad de los parámetros bioquímicos tanto con los 
nutrientes del suelo se llevó a cabo un Análisis de Correlación Canónico (ACC) y 
posteriormente se realizó una representación biplot de la matriz de estructura de 
correlaciones entre parámetros bioquímicos y nutrientes basada en este ACC. Para la 
realizar este análisis se empleó el programa estadístico XLSTAT. Hemos usado los 
métodos biplot como una herramienta para rastrear las interrelaciones en diferentes 
grupos de variables de tan forma que se puedan visualizar relaciones e interrelaciones 
entre ellos. En este tipo de representación las variables con longitudes pequeñas es que 
ellas presentan, en general, correlaciones más bajas con las demás variables o 




































































































4. RESULTADOS Y DISCUSIÓN. 
 
4.1. BIOMASA ARBÓREA. 
 
4.1.1. Estimación de la biomasa arbórea. 
 
La estimación de la biomasa aérea forestal es de gran importancia y juega un 
papel fundamental en el desarrollo sostenible de los ecosistemas forestales. Su 
conocimiento es relevante en el estudio de los ciclos biogeoquímicos ya que nos va a 
permitir conocer las reservas de carbono que contiene el bosque además de proporcionar 
información sobre la composición, estructura y función del ecosistema (Parresol, 1999). 
Como ponen de manifiesto Fernández-Palacios et al. (1991) esta variable no solamente 
proporciona un gran valor teórico sobre los flujos de energía y nutrientes dentro del 
ecosistema, sino que además posee una enorme importancia desde un punto de vista 
práctico como indicador del impacto ecológico. 
 
Los parámetros y datos relativos al análisis de la biomasa arbórea fueron 
obtenidos según se describe en el apartado correspondiente de materiales y métodos. 
Las características dendrométricas y el peso de las fracciones de los árboles cortados en 
el castañar de madera y en el rebollar se recogen en las Tablas 5 y 6. 
 
Tabla 5. Características dendrométricas y de peso de los árboles cortados en el 
castañar. 
 













6,21 10,35 0,13 3,51 25,07 28,58 28,71 
6,53 8,00 0,23 6,41 23,67 30,08 30,31 5<D>10 
7,64 10,00 0,09 2,43 15,57 18,00 18,09 
11,46 12,00 0,14 5,22 36,69 41,91 42,05 
11,52 7,80 0,33 12,05 23,20 35,25 35,58 
12,73 11,70 0,22 7,94 39,31 47,25 47,47 10<D>15 
13,69 10,15 0,49 17,72 45,32 63,04 63,53 
17,03 10,75 1,33 24,25 66,35 90,60 91,93 15<D>20 19,42 13,15 0,92 16,76 119,60 136,36 137,28 
20,37 11,35 2,82 50,16 92,12 142,28 145,10 20<D>25 22,60 13,70 1,93 34,37 127,53 161,90 163,83 




Tabla 6. Características dendrométricas y de peso de los árboles cortados en el 
rebollar. 
 












5,09 5,70 0,13 3,32 12,72 16,04 16,17 
6,05 4,90 0,05 1,37 6,18 7,55 7,60 
6,68 5,30 0,05 1,38 8,45 9,83 9,88 
7,96 6,00 0,10 2,56 11,30 13,86 13,96 
5<D>10 
9,55 7,15 0,13 3,23 14,91 18,14 18,27 
10,19 8,65 0,57 8,69 28,54 37,23 37,80 
10,60 8,25 0,60 9,12 29,10 38,22 38,82 10<D>15 
14,64 7,23 0,98 14,92 45,33 60,25 61,23 
15,60 9,25 1,87 18,86 63,84 82,70 84,57 15<D>20 
17,82 8,10 2,08 21,06 75,52 96,58 98,66 
   6,56 84,51 295,89 380,40 386,96 
 
Los pesos obtenidos para las hojas, ramas, troncos y biomasa total se 
correlacionaron con el DBH (diámetro a la altura del pecho) usando análisis de 
regresión. El parámetro más comúnmente empleado como variable independiente es el 
DBH debido a la facilidad y precisión con que puede ser calculada y porque relaciona el 
volumen total de biomasa con procesos funcionales tales como el transporte y la edad 
del árbol (Satoo y Madgwichk, 1982). Aunque otros modelos que incorporan otras 
variables como la altura o el área basal pueden dar un buen ajuste, en muchas ocasiones 
dichos modelos no son prácticos debido a la dificultad para medir con exactitud las 
variables empleadas, particularmente en bosques cerrados (Segura, 2005). Por este 
motivo en este estudio se empleó el DBH como variable independiente para los análisis 
de regresión. 
 
Con el fin de obtener el mejor ajuste posible, se aplicaron para estos análisis de 
regresión cuatro ecuaciones de regresión: lineal, logarítmica, potencial y exponencial. 
En el caso del castañar, los mejores ajustes se consiguieron mediante la regresión 
exponencial mientras que en el rebollar la regresión lineal fue la que mostró el mejor 









Tabla 7. Relación entre el DBH y el peso de hojas, ramas, troncos y biomasa total 
mediante el análisis de regresión correspondiente a la parcela del castañar. 
 
Biomasa Regresión r2 d.f. F Sig b0 b1 
Lineal 0.916 9 98.10 0.000 -47.573 8.8953 
Logarítmica 0.796 9 35.05 0.000 -188.50 103.827 
Potencial 0.869 9 59.54 0.000 1.2117 1.5297 
Biomasa 
total 
Exponencial 0.931 9 122.12 0.000 10.2824 0.1265 
Lineal 0.865 9 57.63 0.000 -33.170 6.5637 
Logarítmica 0.746 9 26.40 0.000 -136.43 76.3255 
Potencial 0.825 9 42.45 0.000 1.2128 1.4286 
Biomasa 
tronco 
Exponencial 0.899 9 79.78 0.000 8.8230 0.1191 
Lineal 0.708 9 21.82 0.000 -13.401 2.1999 
Logarítmica 0.630 9 15.31 0.000 -49.027 25.9849 
Potencial 0.780 9 31.93 0.000 0.1014 1.8663 
Biomasa 
ramas 
Exponencial 0.802 9 36.41 0.000 1.4396 0.1511 
Lineal 0.697 9 20.71 0.000 -1.0016 0.1317 
Logarítmica 0.590 9 12.93 0.000 -3.0369 1.5168 
Potencial 0.759 9 28.33 0.000 0.0015 2.2502 
Biomasa 
hojas 




Tabla 8. Relación entre el DBH y el peso de hojas, ramas, troncos y biomasa total 
mediante el análisis de regresión correspondiente a la parcela del rebollar. 
 
Biomasa Regresión r2 d.f. F Sig b0 b1 
Lineal 0.928 8 103.29 0.000 -36.994 7.2653 
Logarítmica 0.836 8 40.67 0.000 -121.61 70.7713 
Potencial 0.850 8 45.49 0.000 0.3058 1.9835 
Biomasa 
total 
Exponencial 0.878 8 57.64 0.000 3.5342 0.1963 
Lineal 0.926 8 100.82 0.000 -27.094 5.4409 
Logarítmica 0.832 8 39.52 0.000 -90.281 52.9202 
Potencial 0.859 8 48.93 0.000 0.2846 1.9076 
Biomasa 
tronco 
Exponencial 0.889 8 64.14 0.000 2.9900 0.1890 
Lineal 0.927 8 101.74 0.000 -8.8326 1.6590 
Logarítmica 0.845 8 43.55 0.000 -28.375 16.2579 
Potencial 0.806 8 33.24 0.000 0.0357 2.2216 
Biomasa 
ramas 
Exponencial 0.828 8 38.44 0.000 0.5578 0.2193 
Lineal 0.880 8 58.67 0.000 -1.0668 0.1654 
Logarítmica 0.775 8 27.56 0.000 -2.9528 1.5932 
Potencial 0.822 8 37.05 0.000 0.0003 3.0845 
Biomasa 
hojas 







Las Figuras 17 a 20 representan las mejores ecuaciones obtenidas para cada 
fracción del árbol en las dos parcelas estudiadas. 
 
 
y = 10,284e0,1 265x
R2 = 0,931












































Figura 18. Biomasa de los troncos en relación al DBH 
 
 
y = 1,4396e0,1 511x
r2 = 0,802
y = 1,659x - 8,8328

























y = 0,0333e0,1 883x
r2 = 0,833




















Figura 20. Biomasa foliar en relación al DBH 
 
Hay que tener en cuenta que las ecuaciones alométricas obtenidas solamente son 
válidas para un cierto intervalo de la variable independiente; la extrapolación por 
encima o debajo de estos rangos puede inducirnos a establecer altas desviaciones entre 
los valores reales y los predichos (Zianis y Mencuccini, 2003).  
 
La extrapolación de los resultados obtenidos debe hacerse con precaución ya que 
los factores que afectan a la productividad varían considerablemente en un determinado 
bosque debido a que están afectados por la orientación, profundidad del suelo, 
fertilidad, tipo de sustrato, características microclimáticas, densidad, edad, tipo de 
manejo, etc. (Leonardi et al., 1992; Rapp et al., 1992). Así, es frecuente obtener 
estimaciones incorrectas de la biomasa cuando las ecuaciones obtenidas para una 
determinada zona son extrapoladas a otras zonas geográficas. (Harding y Grial, 1986; 
Neyrinck et al., 1998; Wang y Kimmins, 2002; Zianis y Mencuccini, 2003; Zabek y 
Prescott, 2006). Pese a ello, debido al coste y a la dificultad de medir la biomasa 
arbórea, es frecuente la extrapolación de los resultados (Zabek y Prescott, 2006). No 
obstante, Wirth et al., (2004) creen que las ecuaciones de regresión desarrolladas en una 
región pueden razonablemente predecir la biomasa de los árboles de otros lugares. 
Siempre que es necesario estimar la biomasa forestal existe un gran número de 
ecuaciones predictivas que permiten obtener la biomasa arbórea de una manera 
alternativa a los métodos destructivos. Así, en la bibliografía podemos encontrar 
numerorsas colecciones de ecuaciones de biomasa para distintas especies de árboles en 
un amplio rango de condiciones ambientales (Eamus et al., 2000 para Australia; para 
Norte-América Jenkins et al., 2004; Zianis et al., 2005 para Europa). La mayoría de 
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estas ecuaciones han sido desarrolladas empleando árboles de un sitio específico o bien 
de lugares que representan pequeñas regiones solamente. Es por ello que el uso de estas 
ecuaciones a escala global no es apropiado (Jenkins et al., 2004).  
 
Los valores de biomasa arbórea (Mg ha-1) obtenidos en las dos parcelas se 
muestran en la Tabla 9. En el castañar la biomasa total es de 125.1 Mg ha-1 mientras que 
en el rebollar es de 74 Mg ha-1. En ambas parcelas el tronco es la parte del árbol que 
más contribuye a la biomasa total, aportando 96 Mg ha-1 en el castañar (77.0% del total) 
y 56.0 Mg ha-1 en el Rebollar (75.7%). Las ramas son la segunda fracción en 
importancia cuantitativa, presentando valores de 26.0 Mg ha-1 en el castañar (20.8% del 
total) y 15 Mg ha-1 en el rebollar (20.3%). Por último, las hojas tuvieron una biomasa de 
2.9 Mg ha-1 en el castañar (2.3% del total) y 3.0 Mg ha-1 en el rebollar (3%).  
 
Tabla 9. Biomasa arbórea en el castañar y en el rebollar (Mg ha-1). 
 

















0,7 6,5 21,8 28,3 29,0 
17,03 15<D>20 19,42 1,0 8,8 39,9 48,7 49,7 
20,37 20<D>25 22,60 0,9 7,9 20,1 28,0 28,9 

















1,2 7,0 22,1 29,1 30,5 
15,60 15<D>20 17,82 0,2 2,2 7,6 9,8 10,2 






 % 3,0 20,3 75,7 96,0 100,0 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) para las distintas fracciones dentro de cada parcela. 
Letras de color azul indican diferencias significativas entre parcelas para cada fracción de la biomasa. 
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Los valores obtenidos para la biomasa total para el castañar (125,1 Mg ha-1) y el 
rebollar (74 Mg ha-1) se encuentran dentro del rango obtenido por otros autores para 
ambas especies en distintas localizaciones geográficas. Así, en castañares dedicados a la 
producción de madera en España, Santa Regina (2000) obtuvieron valores de 120,4 Mg 
ha-1; en Francia, Santa Regina et al., 2000; Ranger et al., 1990 y Ranger y Colin-
Belgrand (1996) establecieron valores de 153,3, 120 y 120 Mg ha-1; en Italia, con 
valores de 107 (La Marca, 1984) y 108 Mg ha-1 (Cutini, 2000) o en Eslovakia, Tokár y 
Krekulova (2004) encontraron valores de biomasa entre 95,1 y 174, 2 Mg ha-1. 
Análogamente, los valores obtenidos en este trabajo para el rebollar están en el rango de 
64,5 a 131,8 Mg ha-1 obtenidos por otros autores Rapp et al., 1999). 
 
Los análisis de la varianza realizados dentro de cada parcela para el factor 
órgano mostraron, tanto en el castañar como en el rebollar, la existencia de diferencias 
significativas entre la biomasa total, la de troncos, la de ramas y la de hojas de modo 
que siguió el siguiente orden: Biomasa total > troncos > ramas > hojas (Tabla 9). 
 
Igualmente se llevó a cabo un análisis paramétrico para cada fracción de la 
biomasa arbórea entre las dos parcelas, el cual mostró que la biomasa total, de los 
troncos, de las ramas y de las hojas del castañar fue significativamente mayor en el 
castañar que la medida en el rebollar. A pesar de las diferencias para las distintas 
fracciones en las cantidades de biomasa entre las dos parcelas estudiadas, las 
proporciones de cada fracción respecto al total se mantuvieron similares (Tabla 9). 
 
4.1.2. Nutrientes en la biomasa arbórea. 
 
El conocimiento de la distribución de los nutrientes en las distintos secciones 
que comprenden la biomasa arbórea es de gran importancia para realizar predicciones 
realistas sobre la exportación de nutrientes bajo diferentes manejos forestales (Augusto 
et al., 2000). Así, en este trabajo además de estimar la cantidad de cada fracción de la 
biomasa del árbol se estimó la concentración de los principales nutrientes del ciclo 





4.1.2.1. Concentración de nutrientes. 
 
La composición química de los diferentes componentes del árbol en el castañar y 
en el rebollar se muestra en la Tabla 10. De acuerdo con los resultados obtenidos, la 
concentración de carbono registrada entre tronco, ramas y hojas no mostró diferencias 
significativas ni en el castañar ni en el rebollar. Sin embargo, en el castañar para el resto 
de nutrientes si se observaron diferencias significativas entre hojas, ramas y tronco, 
encontrándose las mayores concentraciones en las hojas, seguidas de las ramas y del 
tronco. En el rebollar también se observó este orden de concentración a excepción de 
para el calcio, que no mostró diferencias significativas entre hojas y ramas, y para el 
potasio, cuya concentraciones no manifestaron diferencias significativas entre las ramas 
y el tronco.  
 
Tabla 10. Concentración media ± error estándar de elementos minerales (mg g-1) 
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Las letras indican diferencias significativas (p < 0,05) según la prueba LSD entre órganos dentro de cada parcela 
 
Según los resultados observados, es evidente que las concentraciones más altas 
de nutrientes se encuentran en las hojas. Similares resultados han sido encontrados por  
autores como Rapp et al., 1999; Santa Regina et al., 2000; Caldeira et al., 2002; Frangi 
et al., 2005; Uri et al., 2007. Las concentraciones de los nutrientes foliares está 
influenciada por diversos factores como son la edad del árbol, características del sitio, 
época del año, etc. (Van den Driessche, 1984). 
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Las comparaciones entre las concentraciones de cada elemento para los distintos 
órganos para las dos parcelas se muestran en la Tabla 11. En el caso del tronco se 
encontraron diferencias significativas para las concentraciones de carbono, fósforo, 
calcio, potasio, y sodio. En las ramas las diferencias significativas fueron en el caso de 
las concentraciones de fósforo, magnesio y calcio. Por último, en el caso de las hojas, 
observamos diferencias significativas para los valores de fósforo, calcio, magnesio, 
potasio y calcio. 
 
Tabla 11. Concentración media ± error estándar de elementos minerales (mg g-1) 
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Para calcular el contenido de nutrientes en la biomasa aérea, es decir, la 
mineralomasa, se multiplicó la masa seca de cada componente del árbol (Tabla 9) por 
las concentraciones medias de nutrientes (Tabla 10). Los valores de mineralomasa para 
el castañar y el rebollar se muestran en la Tabla 12. 
 
En las dos parcelas, el orden de acumulación de nutrientes en la biomasa total 
fue el siguiente: 




En los troncos si se observaron diferencias para la cantidad de mineralomasa 
entre las dos parcelas estudiadas. En el castañar la relación de nutrientes fue de esta 
manera: 
C > N > Ca > K > Mg > P  
mientras que en el rebollar se siguió este orden: 
 
 C > N > K > Ca > Mg - P (los Kg ha-1 de P y Mg son iguales) 
 
En las ramas de ambas parcelas, el orden de acumulación de nutrientes tanto en 
ramas como en hojas fue igual en ambas parcelas. El patrón obtenido fue el siguiente: 
 
para las ramas; C > C/N > N > Ca > K > Mg > P  
para las hojas; C >  C/N > N > K > Ca > Mg > P  
 
Tabla 12. Mineralomasa de los nutrientes en la biomasa arbórea (Kg ha-1). 
 
Parcela Órganos C N C/N P Ca Mg K 
Tronco 44253,8 268,8 15969,8 27,8 256,5 45,5 52,5 
Ramas 11616,7 169,1 1834,7 15,4 99,4 33,1 52,2 





Total 57125,2 478,2 17895,0 46,3 372,7 87,4 130,3 
Tronco 24132,8 175,8 7998,2 22,4 104,2 22,4 110,3 
Ramas 6605,3 99,0 1119,5 10,8 64,7 15,8 27,1 





Total 32012,8 318,9 9203,9 35,8 181,8 43,9 155,7 
 
La cantidad de nutrientes acumulados en las hojas fue cuantitativamente más 
baja que en ramas y tronco debido a que la biomasa foliar solamente representa un 2,9 y 
3,0% de la biomasa total en el castañar y en el rebollar respectivamente. No obstante, 
desde un punto de vista cualitativo, la cuantía de nutrientes foliares es de gran 
importancia ya que, al tratarse de especies caducifolias, las hojas están sujetas a ciclos 
anuales de caída con lo que esta biomasa foliar retornará al suelo. La cantidad de 
nutrientes almacenados en la hojas depende, sobre todo, de la biomasa foliar del bosque. 
Por consiguiente, este valor varía considerablemente entre lugares, con un 
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almacenamiento medio del 25% para el nitrógeno y un 15% para el fósforo y el potasio. 
Esta distribución de los nutrientes tiene importantes implicaciones prácticas a la hora de 
realizar prácticas selvícolas (Jokela et al., 1981; Saur et al., 1992). No obstante, la 
distribución de los nutrientes dentro del árbol está fuertemente relacionada con la 
actividad biológica de los distintos compartimentos del árbol, principalmente con la 
actividad fisiológica de las hojas (Santa Regina, 2000). 
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4.2. DINÁMICA DE LOS NUTRIENTES EN LAS HOJAS DEL ÁRBOL  
 
La concentración de nutrientes en las hojas del árbol es de gran importancia ya 
que transmite información sobre procesos como los ciclos de nutrientes, la capacidad de 
crecimiento de la planta, proporción entre fotosíntesis y respiración además de influir 
notablemente en la descomposición de la hojarasca (Melillo et al., 1982; Aerts y 
Chapin, 2000). 
 
La reabsorción de nutrientes hace referencia al porcentaje de nutrientes 
translocados desde las hojas antes de la abscisión, considerándose a modo de 
autorreciclaje de los nutrientes en el árbol (Aerts, 1996). Se trata de un  proceso que 
permite a los árboles una relativa independencia respecto a la cantidad de nutrientes en 
el suelo (Ryan y Bormann, 1981). 
 
Killingbeck (1996) definió la habilidad o proficiencia de la reabsorción que se 
define como el mínimo nivel al cual la planta puede reducir un elemento en las hojas 
antes de su senescencia. Aquellas hojarascas que contienen unos niveles más bajos de 
nutrientes son las que poseen unas proficiencias más altas.  
 
4.2.1. Dinámica del nitrógeno. 
 
4.2.1.1. Evolución temporal en las hojas. 
 
La Figura 21 muestra la dinámica de la concentración de nitrógeno en las hojas 
del castaño y el rebollo en las tres parcelas estudiadas. En las hojas de ambos tipos de 
castañares y del rebollar, en los tres años de estudio la tendencia del nitrógeno en cada 
ciclo es similar, de modo que las concentraciones máximas de nitrógeno foliar se 
alcanzaron al inicio del desarrollo de la hoja y según avanza el ciclo vegetativo las 
concentraciones de nitrógeno descienden. Durante la primavera, el crecimiento foliar es 
acompañado de una actividad alta mitótica por lo que se produce una fuerte demanda de 
nutrientes, en especial de nitrógeno (Ryan y Bormann, 1981). La concentración de 
macroelementos en hojas, sobre todo el nitrógeno, está fuertemente correlacionada con 
la capacidad fotosintética (Reich et al., 1995), la cual decrece a lo largo de la vida de la 
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hoja. Los valores más altos se observaron en junio de 2002 con 22,72 mg g-1en el 
castaño de fruto; 20,67 mg g-1en el castaño de madera y 21,98 mg g-1en el rebollo. Las 
concentraciones más bajas se observaron en octubre de 2003 para las hojas de los 
árboles representativos de las tres parcelas (9,04 mg g-1 en el castaño de fruto; 9,65 mg 






















Figura 21. Evolución temporal del contenido de nitrógeno foliar en las tres parcelas estudiadas. 
Cada punto representa la media ± error estándar. 
 
Esta tendencia a la disminución en la concentración de nitrógeno foliar a largo 
del ciclo vegetativo ha sido observada por numerosos autores en diversas especies 
forestales como en Castanea sativa (Santa Regina et al., 2001), Quercus pyrenaica 
(Silla, 2001); en Quercus robur y Pinus pinaster (Covelo y Gallardo, 2002); Pinus 
sylvestris (Oleksyn et al., 2002), o Quercus suber (Orgeas et al., 2002). 
 
En la Tabla 13 se muestran las concentraciones de nitrógeno en hojas del árbol 
en cada muestreo anual así como las diferencias significativas detectadas entre ellas. En 
los tres casos, para cada año estudiado se detectaron diferencias significativas entre los 
tres meses muestreados anualmente, siendo la concentración de nitrógeno foliar de junio 
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Tabla 13. Evolución temporal del contenido de nitrógeno foliar (mg g-1) en las tres parcelas a lo 
largo del periodo de estudio. 
 
 2001 2002 2003 
 jun sept oct jun sept oct jun sept oct 
CT (fruto) 17,57 a 15,00 b 9,59 c 22,72 a 15,67 b 11,33 c 18,73 a 13,28 b 9,04 c 
CT(madera) 19,68 a 15,99 b 10,82 c 20,67 a 16,61 b 9,87c 18,16 a 14,43 b 9,65 c 
Rebollo 18,27 a 13,03 b 9,70 c 21,98 a 15,60 b 10,12 c 21,49 a 13,64 b 9,63 c 
Valores seguidos de la misma letra no presentan diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD. 
 
El análisis de la varianza de tres vías, localización, año y altura de desarrollo de 
la hoja (alta, media y baja), no detectó diferencias significativas ni para el factor 
parcela, ni para el año y ni la altura de la hoja en el árbol (Tabla 14). Es decir, en 
nuestro estudio, según el análisis estadístico, la dinámica del nitrógeno foliar fue similar 
en las dos especies, independiente del año y de la altura del árbol donde se desarrolla la 
hoja. No observamos diferencias entre la dinámica del nitrógeno en las hojas del castaño 
y las hojas del rebollo, ni entre ambos tipos de castañares. 
 
Tabla 14. Análisis de la varianza con tres factores (Tipo de parcela, fecha y altura 





gl F Sig. 
Tipo de parcela 10,516 2 0,235 0,790
Año 231,589 3 3,457 0,117
Altura de la hojas 23,101 2 0,517 0,597
Tipo de parcela x Año 45,100 3 0,673 0,569
Tipo de parcela x Altura de la hoja 11,611 4 0,130 0,971
Año x Altura de la hoja 11,950 6 0,089 0,997
Tipo de parcela x Año x Altura de la hoja 9,366 6 0,070 0,999
Error 8440,765 378 0,235 0,790
 
La Tabla 15 muestra las concentraciones de nitrógeno en hojas de los dos tipos 
de castañares y del rebollar en los tres años de estudio y las diferencias significativas 
detectadas entre estas concentraciones. Los niveles de nitrógeno no mostraron 
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Tabla 15. Evolución del nitrógeno foliar en las tres parcelas durante los tres años 
estudiados. 
 
 2001 2002 2003 
CT (fruto) a 14,50 a a 16,57 a a 13,69 a 
CT (madera) a 15,50 a a 15,71 a a 14,08 a 
Rebollar a 13,70 a a 15,90 a a 14,92 a 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD para la concentración de nitrógeno entre 
años dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada parcela dentro de cada año. 
 
En nuestro caso, las distintas concentraciones de nitrógeno del medio edáfico de 
las tres parcelas no parecen afectar a los niveles de nitrógeno en las hojas de los árboles. 
Como se observa en la Tabla 16, se detectaron diferencias significativas para las 
concentraciones de nitrógeno en el suelo entre las tres parcelas, siendo el rebollar la 
parcela con mayores concentraciones para este nutriente seguida del castañar de madera 
y, por último, del castañar de fruto. 
 
Tabla 16. Concentración de nitrógeno edáfico (mg g-1) en las tres parcelas durante 
los tres años de estudio. 
 
 2001 2002 2003 Media 
CT (fruto) 2,45 2,36 2,11 2,31 c 
CT (madera) 2,99 2,84 2,75 2,86 b 
Rebollo 3,15 3,37 2,79 3,10 a 
Valores seguidos de la misma letra no presentan diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD. 
 
Sabaté et al. (1999) señalan que el mayor contenido de nitrógeno en el suelo 
podría facilitar su uso por parte de los árboles y por lo tanto, provocar un mayor 
contenido en las hojas. No obstante, la concentración de nutrientes en las hojas del árbol 
no solamente está determinada por la disponibilidad de dichos nutrientes, sino que otros 
factores como manejo forestal, régimen hídrico, ataques de plagas, etc. (Del Arco et al. 




Los valores obtenidos para la reabsorción de nutrientes en las tres parcelas 
durante los años 2001, 2002 y 2003 se muestran en la Figura 22. Estos valores oscilan 
entre un 44,37% (castaño de madera, 2001) y 55,24% (rebollo, 2003). 
 































Figura 22. Eficiencia en la reabsorción del nitrógeno en las tres parcelas a lo largo del 
periodo de estudio (media ± error estándar). 
 
En la bibliografía encontramos un amplia variedad de resultados para la 
reabsorción de nitrógeno; así valores de un 87% se encontraron en Picea mariana 
(Chapin y Kedrowski, 1983), 50% en Quercus ilex (Escudero et al. 1992a), 62% en 
Fagus grandiflora (Côté et al., 2002), 68% en Avicennia marina (Ochieng y 
Erftemeijer, 2002), 63,7% en Pinus taeda (Piatek y Allen, 2000), 56-71% en formas 
arbustivas (Killingbeck y Whitford, 2001), 70% en Fagus crenata (Yasumura et al., 
2005), 82% en Betula platyphylla o 42% en especies de Prunus (Yuan et al., 2005), 
58% en Quercus robur o 40% en Fraxinus excelsior (Hagen-Thorn et al., 2006), 27-
65% en Castanea mollisima, Castanopsis fargesii y Castanopsis sclerophylla (Huang et 
al. 2007). Los valores observados para el rebollo se encuentran por encima de los 
obtenidos por Gallardo et al. (1999) que hallaron valores para la reabsorción de Quercus 
pyrenaica en la Sierra de Gata (Cáceres) que variaban entre un 27% y un 58% o los 
46% obtenidos por Escudero et al. (1992a) en el centro de España.  
 
El límite máximo de reabsorción de nitrógeno ha sido establecido en torno al 
80% (Aerts y Chapin, 2000; Escudero et al., 1992b; Escudero y Mediavilla, 2003b). Los 
valores encontrados en las tres parcelas se encontraron ligeramente por debajo de la 
media propuesta por Aerts (1996) para especies caducifolias con un valor del 57%. 
 
Pugnaire y Chapin (1993) relacionan el valor de la reabsorción con la razón de 
formas solubles e insolubles de nitrógeno. Según ellos, las plantas que poseen una 
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proporción alta de nitrógeno en forma soluble poseen unas eficiencias en la reabsorción 
mayores, debido a que hay menos nitrógeno en partes estructurales y, de este modo, es 
más accesible a la hidrólisis y posterior reabsorción. No obstante, autores como 
Cartaxana y Catarino (2002) no encontraron correlaciones entre la eficiencia en la 
reabsorción de nitrógeno y el porcentaje de nitrógeno total soluble. 
 
Las especies del género Quercus poseen una gran cantidad de compuestos 
secundarios en las hojas. Estos compuestos, normalmente involucrados en funciones 
defensivas anti-herbívoro, pueden tener una influencia negativa sobre la eficiencia en la 
reabsorción del nitrógeno ya que producen la precipitación de proteínas durante los 
procesos de degradación celular. Por ejemplo, los taninos son cadenas estructurales que 
contienen grupos fenólicos y son capaces de unirse a proteínas, formar precipitados 
produciendo una disminución en la eficiencia en la reabsorción (Aerts, 1990). No 
obstante, a pesar de los fundamentos teóricos que existen sobre la relación entre los 
compuestos fenólicos y la eficiencia de la reabsorción, no se conoce ningún trabajo 
experimental que haya abordado este tema (Silla, 2001). 
 
El nitrógeno reabsorbido desde las estructuras foliares se acumula 
fundamentalmente en partes perennes de la planta. Silla (2001) encontró en tres especies 
de Quercus, entre ellas, Quercus pyrenaica, que la principal fracción donde se acumula 
el nitrógeno es el lignotuber. Este nitrógeno reabsorbido desde las hojas jugará un papel 
fundamental en el desarrollo de nuevos tejidos (Fife y Nambiar, 1984). La intensidad 
con la que el nitrógeno almacenado, tanto en estructuras foliares como leñosas, es 
retranslocado hacia los nuevos tejidos va a depender de la capacidad de la planta para 
suplir los requerimientos de nitrógeno a través de la absorción desde el suelo. En los 
casos en que por medio de la absorción desde el suelo no es suficiente para satisfacer la 
demanda de nitrógeno de los nuevos tejidos se produce la movilización desde las 
estructuras leñosas y foliares. Por el contrario, cuando la toma de nitrógeno desde el 
suelo es capaz de suplir las necesidades de nitrógeno no se observa retranslocación 
desde otras partes de la planta. En nuestra investigación, como el castaño y el rebollo 
son especies caducifolias, el desarrollo de la nueva cohorte foliar es bastante rápido por 
lo que se necesita una gran cantidad de nitrógeno en un tiempo relativamente corto que 
no puede ser satisfecho únicamente a través de la absorción desde el suelo. Además de 
la velocidad del desarrollo foliar, la cantidad de nitrógeno requerida va ser importante 
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para determinar la intensidad de la retranslocación del nitrógeno almacenado (Silla, 
2001). 
 
Se llevó a cabo un análisis de la varianza con el fin de determinar si existían 
diferencias para la reabsorción de nitrógeno entre las tres parcelas y para cada año de 
estudio dentro de cada. En la Tabla 17 se muestran las eficiencias observadas en los tres 
años de estudio junto con las diferencias significativas detectadas. 
 
Tabla 17. Eficiencia en la reabsorción (%) para el nitrógeno en las dos especies 
estudiadas durante los tres años estudiados. 
 2001 2002 2003 Media 
CT (fruto) a 44,92 a a 50,01 a a 51,41 a 48,78 a 
CT (madera)  a 44,37 b a 51,67 a b 46,00 b 47,35 a 
Rebollo a 46,58 b a 54,08 a a 55,24 a 51,97 a 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD para la eficiencia en la reabsorción de 
nitrógeno entre años dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada año entre parcelas. 
 
Aunque el rebollo presentó unos valores en la eficiencia media en la reabsorción 
de nitrógeno ligeramente superiores los observados en los dos castañares, no se 
detectaron diferencias significativas entre los tres tipos de parcelas. Teniendo en cuenta 
el año, tanto en 2001 como en 2002 no se detectaron diferencias significativas entre las 
tres parcelas; en 2003 los valores en el castañar de madera fueron significativamente 
menores que los del castañar de fruto y del rebollar. 
 
En el castañar de fruto no se detectaron diferencias significativas entre los tres 
años de muestro, mientras que en el de madera la eficiencia en el año 2002 fue 
significativamente mayor respecto a la de 2001 y 2003. En el rebollar los valores para la 
eficiencia en 2001 fueron menores que en 2002 y 2003. 
 
Los valores para la reabsorción de nitrógeno fueron significativamente iguales 
entre las tres parcelas, al igual que ocurría respecto a las concentraciones de nitrógeno 
en las hojas verdes de ambos tipos de castañares y del rebollar. Es decir, en nuestro 
estudio parece existir una relación entre las concentraciones de nitrógeno en las hojas y 
la reabsorción de nitrógeno, al igual que han observado otros autores como Chapin 
(1980), Anderson y Eickmeier (2000) o Yuan et al. (2005). Estos autores establecen que 
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las plantas con altas concentraciones de nitrógeno son capaces de llevar a cabo una 
reabsorción de nitrógeno mucho mayor que aquellas con concentraciones de nitrógeno 
inferiores. No obstante, en la bibliografía encontramos resultados que apoyan la teoría 
de que la reabsorción de nitrógeno no está determinada solamente por la concentración 
de dicho elemento en hojas (Chapin y Kedrowski, 1983; Aerts, 1996) sino que otros 
factores, como son las concentraciones de nitrógeno en el suelo, pueden jugar un papel 
importante en este proceso. En nuestra investigación tampoco parece que haya relación 
entre la reabsorción y los niveles de nitrógeno en el suelo de las tres parcelas estudiadas, 
que difieren significativamente entre sí, siendo la concentración de nitrógeno en el suelo 
del rebollar mayor que la de ambos castañares entre los cuales también se detectaron 
diferencias significativas. Pugnaire y Chapin (1993) indican que la eficiencia en la 
reabsorción no es una adaptación a la baja disponibilidad de nutrientes, sino una 
respuesta fenotípica frente a las variaciones en el estado nutricional y a las necesidades 
del momento. 
 
4.2.1.3. Habilidad en la reabsorción. 
 
Los valores observados para la proficiencia del nitrógeno se muestran en la 
Figura 23. Dichos valores oscilan entre un 0,90% en las hojas senescentes del castaño 
de fruto en 2001 y los 1,10% en las hojas senescentes del castaño de madera en 2001. 
 
Estos valores están por encima de los obtenidos por Killingbeck y Whitford 
(2001) que encuentran valores de 0,80%, o los observados por Blanco (2004) con 
valores entre 0,82 y 0,84%;o los 0,84-1,33 % medidos por Yasumura et al. (2005). No 
obstante, los valores para la habilidad en la reabsorción de nuestro estudio se encuentran 
lejos del 0,30% propuesto por Killingbeck (1996), como el valor de máxima 
reabsorción, es decir, de concentraciones mínimas de nitrógeno en la hoja senescente. 
Además de este valor de máxima reabsorción, Killingbeck (1996) propone que por 
encima de proficiencias del 1,0% el proceso de reabsorción se puede considerar como 
incompleto. En nuestro caso, en las tres parcelas los valores medios para la proficiencia 
son prácticamente del 1,0%, por lo que consideramos que los dos castaños y el rebollo 
no consiguen llevar a cabo una reabsorción completa. Côté et al., (2002) establecen que 
solamente las especies con unas bajas concentraciones de nutrientes en las hojas son 
capaces de efectuar una reabsorción completa, implicando que la posibilidad de alcanzar 
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Figura 23. Habilidad en la reabsorción del nitrógeno para las tres parcelas a lo largo del 
periodo de estudio (media ± error estándar). 
 
Los valores obtenidos para la habilidad en la reabsorción del nitrógeno así como 
las diferencias significativas encontradas entre parcelas y años se muestran en la Tabla 
18. 
 
Tabla 18. Proficiencia en la reabsorción (%) para el nitrógeno en las tres parcelas 
durante los tres años de estudio. 
 
 2001 2002 2003 Media 
CT (fruto) b 0,96 b a 1,10 a a 0,90 b 0,99 a 
CT (madera) a 1,08 a b 0,99 b a 0,97 b 1,01 a 
Rebollo b 0,97 a b 1,01 a a 0,96 a 0,98 a 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD para la habilidad en la reabsorción de 
nitrógeno entre años dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada año entre parcelas. 
 
Al igual que al medir la eficiencia en la reabsorción de nitrógeno no observamos 
diferencias significativas para la eficiencia media, al medir la habilidad en la 
reabsorción tampoco se detectaron diferencias significativas entre las tres parcelas. No 
obstante, entre años, solamente en el 2003 no se observaron diferencias entre parcelas, 
si detectándose en 2001 y 2002. 
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En el rebollar no se detectaron diferencias significativas entre los tres años de 
estudio. Sin embargo, en los dos tipos de castañares sí hubo diferencias significativas 
entre los años de estudio. 
 
4.2.2. Dinámica del fósforo. 
 
4.2.2.1. Evolución temporal en las hojas. 
 
Al igual que en el caso del nitrógeno, la concentración de fósforo foliar 
disminuye durante el periodo vegetativo (Fig. 24). En las dos parcelas de castaño los 
valores máximos de fósforo se observaron en junio de 2003 (1,60 mg g-1 para el de fruto 
y 1,55 mg g-1 para el de madera) mientras que en el rebollo la concentración más alta 
(1,37 mg g-1) se estableció en junio del 2002. Las concentraciones más bajas para el 
castaño de fruto y el rebollo se obtuvieron en octubre de 2003 (1,25 y 0,73 mg g-1 
respectivamente), mientras que en el castaño de madera se observaron en octubre de 



















Figura 21. Evolución temporal del contenido de fósforo foliar en las tres parcelas estudiadas. Cada 
punto representa la media ± error estándar. 
 
Comportamientos similares para la dinámica del fósforo foliar han sido 
observados por otros autores como Santa Regina et al. (2001); Covelo y Gallardo 
(2002); Oleksyn et al., (2002); Orgeas et al (2002) y Blanco (2004). 
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La Tabla 19 muestra para cada tipo de parcela las diferencias significativas entre 
las fechas de cada año. Las dos parcelas donde más diferencias entre fechas se 
detectaron fueron el castaño de madera y en el rebollo. Generalmente, las 
concentraciones de fósforo en junio, es decir, al comienzo del desarrollo foliar, fueron 
significativamente superiores a las de septiembre y octubre. 
 
Tabla 19. Evolución temporal del contenido de fósforo foliar (mg g-1) en las tres parcelas a lo largo 
del periodo de estudio. 
 
 2001 2002 2003 
 junio sept oct junio sept oct junio sept oct 
CT (fruto) 1,56 a 1,46 ab 1,32 b 1,51 a 1,38 ab 1,27 b 1,60 a 1,41 b 1,25 b 
CT (madera) 1,46 a 1,30 b 1,13 c 1,41 a 1,28 b 1,16 c 1,55 a 1,41 b 1,19 c 
Rebollo 1,35 a 1,25 a 0,77 b 1,37 a 1,13 b 0,75 c 1,34 a 0,99 b 0,73 c 
Valores seguidos de la misma letra no presentan diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD. 
 
El fósforo, al igual que el nitrógeno, aunque en menor medida, está 
correlacionado con la capacidad fotosintética, la cual decrece durante la senescencia de 
la hoja, por lo que normalmente las concentraciones de fósforo en las hojas senescentes 
son menores que aquellas de las hojas verdes. En las especies perennifolias, el descenso 
en el fósforo foliar es debido frecuentemente a la dilución del fósforo durante la 
senescencia más que a la reabsorción desde las hojas (Chapin y Kedrowski, 1983). 
 
El análisis de la varianza de tres factores (Tipo de parcela, año y altura de la hoja 
en el árbol) mostró diferencias significativas para el tipo de parcela, mientras que no lo 
hizo ni para el año y la interacción. Para la altura de la hoja y las interacciones en las 
que participa no se detectaron dichas diferencias significativas (Tabla 20). 
 
El análisis estadístico llevado a cabo detectó diferencias significativas para la 
concentración de fósforo entre los tres tipos de manejos estudiados, siendo los niveles 
de fósforo foliar del castaño de fruto significativamente mayores que los del castaño de 
madera y los del rebollar, entre los cuales también se detectaron diferencias 
significativas para los niveles de fósforo. En cuanto al año, en ninguna de las tres 
parcelas se observaron diferencias significativas entre los tres años estudiados (Tabla 
21). De acuerdo a nuestros resultados, el manejo forestal parece influir en los niveles de 
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fósforo en hojas. 
 
Tabla 20. Análisis de la varianza con tres factores (Tipo de parcela, año y altura de 





gl F Sig. 
Tipo de parcela 4,785 2 41,339 0,000
Año 0,209 3 1,201 0,309
Altura de la hojas 0,113 2 0,975 0,378
Tipo de parcela x Año 0,118 3 0,680 0,565
Tipo de parcela x Altura de la hoja 0,231 4 0,997 0,409
Año x Altura de la hoja 0,116 6 0,335 0,918
Tipo de parcela x Año x Altura de la hoja 0,413 6 1,188 0,312
Error   
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD 
 
Tabla 21. Evolución del fósforo foliar en las tres parcelas durante los tres años 
estudiados. 
 
 2001 2002 2003 
CT (fruto) a 1,45 a a 1,41 a a 1,43 a 
CT (madera) b 1,31 a b 1,25 a  b 1,38 a 
Rebollar c 1,12 a c 1,05 a c 1,08 a 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD para la concentración de nitrógeno entre 
años dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada parcela dentro de cada año. 
 
Los niveles de fósforo en hojas fueron inversamente proporcionales a las 
concentraciones de fósforo en el suelo de las tres parcelas. Los mayores niveles de 
fósforo se observaron en el suelo del rebollar, que fueron significativamente mayores 
respecto a las concentraciones en el suelo del castañar de fruto. Los valores de fósforo 
en el suelo del castañar de madera no fueron significativamente diferentes a los de las 
otras dos parcelas (Tabla 22). Los suelos del rebollar poseen las concentraciones más 
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Tabla 22. Concentración de fósforo edáfico (mg g-1) en las tres parcelas durante 
los tres años estudiados. 
 
 2001 2002 2003 Media 
CT (fruto) 0,06 0,06 0,05 0,05 b 
CT (madera) 0,10 0,06 0,07 0,07 ab 
Rebollo 0,13 0,08 0,09 0,10 a 




La Figura 25 muestra los valores obtenidos para la reabsorción de fósforo en las 
tres parcelas durante los años 2001, 2001 y 2002. Los valores oscilan entre un 13,52% 
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Figura 25. Eficiencia en la reabsorción del fósforo para las tres parcelas a lo largo del periodo de 
estudio (media ± error estándar). 
 
Al igual que para el nitrógeno, en la bibliografía encontramos una amplia 
variedad de valores para la reabsorción del fósforo: desde un 45% en Quercus ilex 
(Escudero et al., 1992b), 70% en Pinus taeda (Piatek y Allen, 2000), 61% en Avicennia 
marina (Ochieng y Erftemeijer, 2002), 50% en formas arbustivas (Killingbeck y 
Whitford, 2001), 77% en Fagus grandiflora (Côté et al., 2002), 65-75% en Pinus 
halepensis (Sardans et al., 2005); 37-59% en Fraxinus excelsior (Hagen-Thorn et al., 
2006), 27-65% en Castanea mollisima, Castanopsis fargesii y Castanopsis sclerophylla 
(Huang et al. 2007), 44,0-55,0% (Kozovits et al., 2007), 12,2-70,5% en Quercus robur 
(Covelo et al., 2008). El valor máximo para la eficiencia en la reabsorción de fósforo ha 
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sido propuesto en valores cercanos al 90% (Pugnaire y Chapin, 1993; Aerts y Chapin, 
2000; Escudero y Mediavilla, 2003b).  
 
En nuestro estudio la eficiencia en la reabsorción obtenida para el fósforo tiene 
valores inferiores a los observados para el nitrógeno, al contrario de lo que ocurre en 
otros ecosistemas, donde el fósforo posee mayores eficiencias que el nitrógeno debido a 
que las estructuras funcionales en las que participa el fósforo son más fácilmente 
degradables (Aerts y Chapin, 2000), con lo que posee un carácter más móvil que el 
nitrógeno (Escudero et al., 1992b). Según Anderson y Eickmeier (2000) las 
reabsorciones de ambos elementos están relacionadas, por lo que una mayor eficiencia 
en la retranslocación de nitrógeno puede provocar una eficiencia más elevada en la 
reabsorción de fósforo. 
 
De acuerdo con los resultados obtenidos, parece existir una relación entre las 
concentraciones de fósforo en las hojas y la eficiencia en la reabsorción del fósforo ya 
que el rebollo, que posee menores concentraciones foliares de fósforo que ambos tipos 
de castañares, presenta una mayor eficiencia en la reabsorción. Estos resultados 
coinciden con los encontrados por otros autores como Pugnaire y Chapin (1993), 
Blanco (2004) pero contradicen a los obtenidos por Kutbay y Ok (1983), Del Arco et al. 
(1991), Huang et al. (2007). Sin embargo, otros autores como Chapin y Kedrowski 
(1983) no encuentran una relación entre la concentración de fósforo foliar y el grado de 
eficiencia en la reabsorción de dicho elemento, al contrario de lo que observaron con el 
nitrógeno, donde sí había una correlación positiva entre la cantidad de nitrógeno en las 
hojas verdes y el grado de reabsorción. Como ya se ha señalado, hay que tener en cuenta 
que el proceso de retranslocación está controlado por diversos factores, por lo cual es 
muy complicado llegar a conclusiones claras que apunten a un solo agente como 
responsable de una mayor o menor eficiencia en la reabsorción (Aerts y Chapin, 2000). 
Wright y Westoboy (2003) y Rentería et al. (2005) encontraron que uno de los factores 
más influyentes en la reabsorción de fósforo es la distribución de las precipitaciones de 
modo que en los periodos secos, obtuvieron mayores valores para la reabsorción de 
fósforo. Estos autores sugieren que un número bajo de precipitaciones promueve una 
mejor conservación de fósforo en las hojas. No obstante, en nuestro trabajo observamos 
una tendencia contraria, de modo que en los dos castañares la reabsorción en el año 
2002, caracterizado por unos escasos niveles de precipitaciones estivales (0,85 lm-2) fue 
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inferior a la obtenida en los años 2001 y 2003, en los cuales se registraron mayores 
precipitaciones estivales (25,18 y 34,52 lm-2 respectivamente). 
 
Las concentraciones de fósforo en los suelos tampoco se relacionaron de las tres 
parcelas con la eficiencia en la reabsorción. En nuestro estudio, la mayor eficiencia en la 
reabsorción del citado elemento observada en el rebollo frente a los tipos de castaño 
puede estar relacionada con las menores concentraciones de fósforo foliar del rebollo.  
 
Los valores para la reabsorción del fósforo, así como las diferencias 
significativas encontradas para la eficiencia en la reabsorción del fósforo entre las tres 
parcelas y los tres años se muestran en la Tabla 23. 
 
Tabla 23. Eficiencia en la reabsorción (%) para el fósforo en las tres parcelas 
durante los tres años estudiados.  
 
 2001 2002 2003 Media 
CT (fruto) c 15,02 a b 13,52 a b 19,86 a 16,13 b 
CT (madera) b 22,18 a b 17,31 a b 23,20 a 20,90 b 
Rebollo a 42,13 a a 44,09 a a 45,03 a 43,75 a 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD para la eficiencia en la reabsorción de fósforo 
de nitrógeno entre años dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada año entre parcelas. 
 
La reabsorción media de fósforo desde las hojas senescentes fue 
significativamente mayor en el rebollo respecto tanto al castaño de fruto como al 
castaño de madera, entre los cuales no se obtuvieron diferencias significativas. En los 
tres años de estudio, dentro de cada año de estudio no se detectaron diferencias 
significativas entre las tres parcelas. También fue muy estable la eficiencia en la 
reabsorción de fósforo cuando comparamos valores entre años para una misma parcela 
de modo que tampoco se encontraron diferencias significativas entre años. 
 
4.2.2.3. Habilidad en la reabsorción. 
 
La Figura 26 muestra los valores para la habilidad en la reabsorción encontrada 
en las tres parcelas. Los valores oscilaron dentro del rango 0,07 (hojas senescentes del 
rebollo en 2003) y 0,14 (hojas senescentes del castaño de fruto en 2001). 
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Estos valores son más altos que los observados por otros autores en la 
bibliografía como los 0,07% obtenidos por Chapin y Kedrowski (1983), 0,06% de 
Killingbeck y Whitford (2001), 0,06 % de Killingbeck (1996), 0,09% de Côté et al. 
(2002) o 0,04-0,08% observados por Blanco (2004). Al igual que para el nitrógeno, en 
el caso del fósforo el valor propuesto por  Killingbeck (1996) para considerar una 
especie altamente habilidosa en la reabsorción (0,05%) se encuentra lejos de nuestros 
valores. No obstante, el grado de utilización de los nutrientes de la hojarasca va a 
depender de las condiciones particulares de cada ecosistema forestal, por lo que es 
complicado establecer comparaciones generales entre distintas especies empleando los 
valores de concentración de fósforo de las hojas senescentes (Aerts, 1996; Aerts y 
Chapin, 2000). Según Killingbeck (1996) las especies caducifolias y perennifolias 
apenas difieren en sus habilidades para reducir la concentración de nitrógeno en las 
hojas senescentes. Sin embargo, sí que lo hacen substancialmente en su habilidad a la 
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Figura 26. Habilidad en la reabsorción del fósforo para las tres parcelas durante el periodo de 
estudio (media ± error estándar). 
 
Côté et al. (2002), al igual que en el caso del nitrógeno, encontraron que las 
especies con bajos contenidos en fósforo conseguían unas reabsorciones más completas 
que aquellas especies con altas concentraciones de fósforo foliar. En nuestro estudio, 
también llegamos a esta conclusión ya que el rebollo, que posee unas menores 
concentraciones de fósforo foliar presenta una mayor eficiencia en la reabsorción y una 
habilidad en la reabsorción también superior respecto a la observada en ambos tipos de 




Los valores observados para la proficiencia en la reabsorción del fósforo, así 
como las diferencias observadas entre parcelas y entre años se muestran en la Tabla 24. 
 
Tabla 24. Proficiencia en la reabsorción (%) para el fósforo en las tres parcelas 
durante los tres años estudiados. 
 
 2001 2002 2003 Media 
CT (fruto) a 0,14 a a 0,13 a a 0,13 a 0,13 a 
CT (madera) b 0,11 a a 0,12 a a 0,12 a 0,12 a 
Rebollo c 0,08 a b 0,08 a b 0,07 a 0,08 b 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD para la habilidad en la reabsorción de fósforo 
entre años dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada año entre parcelas. 
 
La habilidad en la reabsorción del fósforo mostró diferencias significativas entre 
los dos castañares y el rebollar de modo que las concentraciones de fósforo en las hojas 
senescentes del rebollo fueron menores que las de los dos tipos de castañares. Según 
nuestros resultados, parece ser que el rebollo es una especie más eficiente en la 
reabsorción de fósforo que el castaño. Estas diferencias entre las dos especies estudiadas 
podrían indicar diferencias en los requerimientos de los árboles. 
 
No se detectaron diferencias significativas ni entre parcelas ni entre años de 
estudio, la reducción de las concentraciones de fósforo en hojas antes de su caída es un 
proceso bastante estable en nuestro caso. 
 
4.2.3. Dinámica del calcio. 
 
4.2.3.1. Evolución temporal en las hojas. 
 
En el caso del calcio, a diferencia de lo observado para el nitrógeno y el fósforo, 
su concentración en las hojas va aumentando a lo largo del ciclo vegetativo, 
encontrándose los valores más altos de dicho elemento antes de la abscisión de las hojas 
(Fig. 27). Los valores más elevados de calcio para el castaño de fruto se observaron en 
octubre del 2003 (5,88 mg g-1) y en octubre de 2001 para el castaño de fruto (5,80 mg g-
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1) y para el rebollo (6,46 mg g-1). Los valores más bajos se obtuvieron en junio de 2002 
(3,04 mg g-1 para el castaño de fruto; 3,82 mg g-1 para el castaño de madera y 2,91 mg g-





















Figura 27. Evolución temporal del contenido de calcio foliar en las tres parcelas estudiadas. Cada 
punto representa la media ± error estándar. 
 
El aumento de este nutriente a lo largo de la vida de la hoja ha sido descrito por 
numerosos autores como Santa Regina y Tarazona, (1999); Orgeas et al. (2002); 
Blanco, (2004); Sariyildiz et al. (2005). El calcio es un elemento relacionado con la 
pared celular y con compuestos de naturaleza estructural de la hoja, posee, por tanto, un 
carácter poco móvil. Según va aumentando la edad de la hoja, aumenta la lignificación 
de los tejidos, por lo que la concentración de calcio también incrementa (Chapin, 1980). 
 
Las concentraciones de calcio en cada uno de los tres muestreos estacionales, así 
como las diferencias significativas detectadas a través de los análisis estadísticos 
realizados, se muestran en la Tabla 25. Las concentraciones de este elemento al inicio 
del desarrollo de la hoja, es decir de las muestras tomadas en junio, fueron 
significativamente menores respecto a las de septiembre y octubre, entre las cuales 
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Tabla 25. Evolución temporal del contenido del calcio foliar (mg g-1) en las tres parcelas a lo largo 
del periodo de estudio. 
 
 2001 2002 2003 
 junio sept oct junio sept oct junio sept oct 
CT (fruto) 3,49c 4,23b 5,35a 3,04b 4,03a 4,46a 3,77c 4,26b 5,88a 
CT 
(madera) 4,31c 4,81b 5,80a 3,82b 4,75a 5,10a 4,63c 5,47b 6,21a 
Rebollo 4,47c 5,43b 5,91a 2,91b 4,37a 4,69a 4,44c 5,60b 6,46a 
Valores seguidos de la misma letra no presentan diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD. 
 
El análisis de la varianza de tres vías (Tipo de parcela, año y altura de la hoja en 
el árbol) realizados detectaron diferencias significativas para el tipo de parcela y el año, 
no encontrándose significación ni para la altura de la hoja ni para ninguna de las 
interacciones en las que este factor participa (Tabla 26). 
 
Tabla 26. Análisis de la varianza con tres factores (Tipo de parcela, a y altura de la 





gl F Sig. 
Tipo de parcela 32,685 2 9,891 0,000
Año 207,659 8 10,460 0,000
Altura de la hojas 1,950 2 0,476 0,622
Tipo de parcela x Año 20,811 16 1,506 0,213
Tipo de parcela x Altura de la hoja 2,230 4 0,740 0,565
Año x Altura de la hoja 8,404 16 0,768 0,596
Tipo de parcela x Año x Altura de la hoja 25,551 32 0,406 0,875
Error 32,685 324  
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD 
 
 En la Tabla 27 se muestran los valores obtenidos para las tres parcelas en los tres 
años de estudio. La concentración de calcio en hojas del castaño de fruto fue 
significativamente menor que la observada en las hojas del castaño de madera y del 
rebollo, entre ambos no se detectaron diferencias significativas. Teniendo en cuenta el 
año, en las tres parcelas, las concentraciones de calcio en 2003 fueron 
significativamente superiores a las de 2001 y estas a su vez, también fueron 
significativamente superiores a las de 2002. El calcio en las hojas del árbol presentó una 
dinámica muy variable entre años, al contrario de lo que observamos para el nitrógeno y 
el fósforo. 
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Tabla 27. Evolución del calcio foliar en las tres parcelas estudiadas durante los tres 
años estudiados. 
 
 2001 2002 2003 
CT (fruto) b 4,06 b c 3,81 b a 4,64 b 
CT (madera) b 4,96 a c 4,68 a a 5,44 a 
Rebollar b 5,27 a c 4,30 a a 5,50 a 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el prueba LSD para la concentración de calcio entre años 
dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada parcela dentro de cada año. 
 
Las concentraciones de calcio en las hojas verdes de los dos tipos de castañares 
y del rebollar no parece que estuvieran influidas por los niveles de calcio en los suelos 
de las tres parcelas, ya que, como se muestra en la Tabla 28 no presentaron diferencias 
significativas entre ellas. 
 
Tabla 28. Concentración de calcio edáfico (mg g-1) en las tres parcelas durante los 
tres años estudiados. 
 
 2001 2002 2003 Media 
CT (fruto) 3,09 2,90 2,65 2,88 a 
CT (madera) 3,26 3,14 3,31 3,24 a 
Rebollo 3,27 2,41 3,10 2,93 a 





La eficiencia en la reabsorción para el calcio presentó resultados inferiores a 
cero para las tres parcelas en los tres años de estudio. Los valores para dicha eficiencia 
están comprendidos entre un -36,49% (rebollo, 2001) y -57,36% (castaño de fruto, 
2003) (Fig. 28). 
 
Como puede observarse, en todos los casos se obtuvieron valores negativos para 
la reabsorción de calcio. Estos valores inferiores a cero observados para este elemento; 
considerado como un elemento inmóvil, coinciden con la mayoría de los datos descritos 
en la bibliografía (Santa Regina et al., 1997; Blanco, 2004; Sardans et al., 2005; Hagen-
Thorn et al., 2006). Esto nos indica que este elemento no sufre retranslocación hacia las 
partes perennes de la planta como ocurre en el caso del nitrógeno, fósforo o potasio; 
sino que se va acumulando en la hoja según aumenta la edad de ésta. 





























Figura 28. Eficiencia en la reabsorción del calcio en las tres parcelas durante el periodo de 
estudio (media ± error estándar). 
 
La Tabla 29 muestra las eficiencias en la reabsorción para este nutriente y las 
diferencias significativas detectadas entre parcelas y años después de realizar el análisis 
estadístico. 
 
Tabla 29. Eficiencia en la reabsorción (%) para el calcio en las tres parcelas 
durante los tres años estudiados. 
 
 2001 2002 2003 Media 
CT (fruto) a -56,80 a a -51,05 a a -57,36 a -55,07 b 
CT (madera) b -35,04 a a -47,15 a a -40,09 a -40,76 a 
Rebollo b -36,49 a a -51,81 a a -46,61 a -43,31 a 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD para la eficiencia en la reabsorción de calcio 
de nitrógeno entre años dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada año entre parcelas. 
 
Los valores medios para la eficiencia en la reabsorción de calcio en el castañar 
de fruto fueron significativamente menores que los observados en el castañar de madera 
y en el rebollar Dentro de cada parcela no se detectaron diferencias significativas ni 
entre años, así como tampoco en cada año al comparar parcelas entre sí. Las diferencias 
observadas para la reabsorción de este nutriente entre parcelas podrían estar 
relacionadas con el contenido de calcio en las hojas de los árboles. De este modo, el 
castaño de fruto, que posee unos niveles de calcio en hojas más bajos que el castaño de 
madera y el rebollo, presenta una eficiencia en la reabsorción menores respecto a la 
observada en el castaño de madera y el rebollo. Por el contrario, los niveles de calcio en 
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suelo, que no presentaban diferencias significativas entre parcelas, parecen no tener 
efecto sobre la reabsorción. 
 
4.2.3.3. Habilidad en la reabsorción.  
 
Los valores medidos para la proficiencia de la reabsorción del calcio en los dos 
tipos de castañares y en el rebollar se muestran en la Figura 29. Los datos obtenidos van 























Fig. 29. Habilidad en la reabsorción del calcio en las tres parcelas durante el periodo de 
estudio (media ± error estándar). 
 
En la bibliografía encontramos una gran amplitud de resultados para la habilidad 
de la reabsorción del calcio como son los 0,14% (Kavavadias et al., 2001); los 1,40% de 
Navarro (2001) o los 0,60-0,66% de Blanco (2004). Como se ha observado al evaluar la 
evolución temporal del calcio en hojas y la eficiencia en la reabsorción, no se puede 
hablar de un proceso de retranslocación ya que su concentración es mayor en las hojas 
senescentes que en las hojas verdes (Chapin, 1980). 
 
Los valores para la habilidad en la reabsorción, así como las diferencias 
significativas detectadas tras realizar el análisis de la varianza se muestran en la Tabla 
30. Pese a que anteriormente observamos diferencias significativas en la concentración 
de calcio en hojas verdes (las hojas del castaño de fruto presentan mayores niveles de 
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calcio respecto al castaño de madera y el rebollo) y en la eficiencia en la reabsorción 
(los valores en el castaño de fruto fueron menores que en las otras dos parcelas), no se 
detectaron diferencias significativas para la habilidad en la reabsorción del calcio entre 
las tres parcelas. En el caso de este nutriente los valores para la habilidad en la 
reabsorción parecen estar más relacionados con los niveles de calcio en el suelo (donde 
no observamos diferencias significativas entre las tres parcelas) que en hojas verdes. 
 
Tabla 30. Proficiencia en la reabsorción (%) para el calcio en las tres parcelas 
durante los tres años estudiados. 
 
 2001 2002 2003 Media 
CT (fruto) a 0,54 a b 0,45 b a 0,59 a 0,53 a 
CT (madera) a 0,58 ab a 0,55 b a 0,62 a 0,58 a 
Rebollo a 0,59 a b 0,44 ab a 0,65 a 0,56 a 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el prueba LSD para la habilidad en la reabsorción de calcio 
entre años dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada año entre parcelas. 
 
Al igual que ocurría para el nitrógeno y el fósforo, entre ambos tipos de 
castañares no se detectaron diferencias significativas para la habilidad en la reabsorción 
del calcio. Los dos tipos de manejos forestales a los que han sido sometidos ambos tipos 
de castañares parecen que no afectan al genotipo de los árboles. No obstante, la 
proficiencia también posee un componente fenotípico, pero los posibles cambios 
producidos como consecuencia de los dos manejos forestales no han sido lo 
suficientemente importantes para influir en la habilidad de la reabsorción de estos tres 
elementos. 
 
4.2.4. Dinámica del magnesio. 
 
4.2.4.1. Evolución temporal en las hojas. 
 
La evolución del magnesio en las hojas a lo largo de su ciclo se representa en la 
Figura 30. Las concentraciones de magnesio resultan más o menos constantes a lo largo 
del ciclo vegetativo. En las tres parcelas los valores máximos para el magnesio se 
observaron en octubre de 2003 (4,07 mg g-1 para el castaño de fruto; 4,07 mg g-1 para el 
castaño de madera y 2,90 mg g-1 para el rebollo). Las concentraciones más bajas se 
midieron en junio de 2002 (2,42 mg g-1 para el castaño de fruto; 2,42 mg g-1 para el 
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Figura 30. Evolución temporal del contenido de magnesio foliar en las tres parcelas estudiadas. 
Cada punto representa la media ± error estándar. 
 
Santa Regina et al. (2001) también observaron un comportamiento similar para 
este nutriente en castañares de España, Italia y Francia. 
 
La Tabla 31 muestra las concentraciones de magnesio en cada muestreo para 
cada tipo de parcela, así como las diferencias significativas observadas entre estos 
muestreos. En los dos castaños se detectaron bastantes más diferencias entre meses de 
muestreo respecto al rebollo, que fue la especie donde menos diferencias significativas 
se establecieron entre meses. Según nuestros resultados, el magnesio presente en las 
hojas del árbol no presenta una tendencia clara a lo largo del desarrollo de la hoja, al 
contrario de lo que observamos para otros nutrientes como nitrógeno, fósforo o calcio. 
 
Tabla 31. Evolución temporal del contenido del magnesio foliar (mg g-1) en las tres parcelas a lo 
largo del periodo de estudio. 
 
 2001 2002 2003 
 jun sept oct jun sept oct jun sept oct 
CT (fruto) 3,19ab 2,89b 3,48a 2,42b 2,89b 3,77a 3,04b 2,49c 4,07a 
CT (madera) 3,17b 3,94a 3,48a 2,42b 3,39b 3,67a 3,04b 4,38a 4,07b 
Rebollo 2,40a 2,24a 2,33a 1,56b 1,90a 2,09a 2,54b 2,41b 2,90a 
Valores seguidos de la misma letra no presentan diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD. 
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Se realizaron análisis de la varianza de tres vías (Tipo de parcela, año y altura 
del desarrollo de la hoja) que detectaron diferencias significativas para el tipo de parcela 
y el año, no observándose la presencia de diferencias significativas ni para la interacción 
tipo de parcela-año, ni para la altura del árbol donde se desarrolla la hoja ni para las 
interacciones en las que participa este factor (Tabla 32). 
 
Tabla 32. Análisis de la varianza con tres factores (Tipo de parcela, Año y altura 





gl F Sig. 
Tipo de parcela 180,542 2 134,467 0,000
Año 19,931 3 9,896 0,000
Altura de la hojas 1,783 2 1,328 0,266
Tipo de parcela x Año 4,231 3 2,101 0,100
Tipo de parcela x Altura de la hoja 3,018 4 1,124 0,345
Año x Altura de la hoja 1,009 6 0,250 0,959
Tipo de parcela x Año x Altura de la hoja 1,145 6 0,284 0,944
Error 253,761 378   
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD 
 
Como se muestra en la Tabla 33, los valores de magnesio en las hojas de los dos 
tipos de castaño y del rebollo mostraron diferencias significativas entre sí, de manera 
que el castañar de madera presentó las concentraciones más altas, seguido del de fruto y 
por último, del rebollar. En cuanto al año, las concentraciones de magnesio en 2002 
fueron significativamente inferiores a las de 2001 y 2003, entre las cuales no se 
detectaron diferencias significativas. Observamos la enorme variabilidad que presenta 
este nutriente en cuanto a su dinámica en las hojas verdes tanto del castaño, como del 
rebollo. 
 
Tabla 33. Evolución del magnesio foliar en las tres parcelas durante los tres años 
estudiados. 
 
 2001 2002 2003 
CT (fruto) a 3,18 b  b 2,99 b  a 3,20 b 
CT (madera) a 4,20 a  b 3,58 a  a 4,61 a 
Rebollar a 2,33 c b 1,85 c  a 2,62 c 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el prueba LSD para la concentración de magnesio entre 
años dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada parcela dentro de cada año. 
 




Los valores encontrados para la eficiencia en la reabsorción de magnesio en las 
tres parcelas se muestran en la Figura 31. Como se puede observar, encontramos una 
gran variabilidad entre parcelas y años, obteniéndose tanto valores negativos como 


































Figura 31. Eficiencia en la reabsorción del magnesio en las tres parcelas durante el periodo 
de (estudio media ± error estándar). 
 
Santa Regina et al., (2001) también encontraron tanto valores negativos como 
positivos en castañares de la cuenca mediterránea. Sardans et al. (2005) hablan de 
eficiencias para el magnesio entre un 3 y un 30%. La mayoría de estudios en los que se 
observa una reabsorción positiva para este nutriente muestran valores bastante 
moderados, no siendo frecuente el sobrepasar el 30% (Hagen-Thorn et al., 2006). Feger 
(1997) propone que las necesidades de magnesio pueden ser perfectamente cubiertas a 
través de la absorción radicular. El magnesio es un elemento que, la igual que el calcio, 
suele aumentar su concentración a lo largo del ciclo de desarrollo de la hoja, y es poco 
susceptible al lavado y a la reabsorción (Ryan y Bormann, 1981). 
 
Los valores medios para la eficiencia en la reabsorción de magnesio reflejaron 
diferencias significativas entre las tres parcelas. También se detectaron un gran número 
de diferencias significativas entre años y entre parcelas dentro de cada año, de modo 
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que no es posible establecer unas conclusiones generales y determinar que factor o 
factores son los determinantes en la reabsorción de magnesio (Tabla 34). 
 
Tabla 34. Eficiencia en la reabsorción (%) para el magnesio en las tres parcelas 
durante los tres años estudiados. 
 
 2001 2002 2003 Media 
CT (fruto) c -10,67 a b -54,49 c b -36,74 b -33,97 c 
CT (madera) a 8,01 a b -49,10 b b -31,01 b -24,03 b 
Rebollo b 1,53 a  a -33,44 c a -13,63 b -15,18 a 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD para la eficiencia en la reabsorción de 
magnesio de magnesio entre años dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada año 
entre parcelas. 
 
4.2.4.3. Habilidad en la reabsorción. 
 
Los valores observados para la habilidad en la reabsorción del magnesio durante 
los tres años de muestreo en las dos especies de árboles estudiadas se muestran en la 
Figura 32. Los valores mínimos se observaron en el rebollo en 2001 (0,24 %), mientras 
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Figura 32. Habilidad en la reabsorción del magnesio en las tres parcelas a lo largo del periodo de 
estudio (media ± error estándar). 
 
Según Killingbeck (1996) las condiciones locales a las que se ve sometido el 
ecosistema juegan un papel importante en las concentraciones mínimas de magnesio en 
la hojarasca. En nuestro caso, los diferentes manejos del castaño pueden influir en los 
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valores observados para la habilidad en la reabsorción. No obstante, no es fácil 
determinar que factor o factores determinan las concentraciones de magnesio en la hoja 
antes de su caída al suelo forestal. 
 
Los valores observados en nuestro estudio para la proficiencia en la reabsorción 
del magnesio se indican en la Tabla 35. Al igual que al estudiar las concentraciones de 
magnesio en hojas verdes y la eficiencia en la reabsorción, donde observamos 
diferencias significativas entre las tres parcelas, al calcular la proficiencia en la 
reabsorción también observamos diferencias significativas entre los dos tipos de 
castañares y el rebollar. Dada la variabilidad encontrada para este nutriente es muy 
difícil establecer un patrón de conducta para el magnesio. Es complicado establecer si 
las diferencias observadas en la dinámica de este nutriente en las hojas del árbol se 
deben al manejo forestal, a la especie de estudio, régimen hídrico, etc. 
 
Tabla 35. Proficiencia en la reabsorción (%) para el magnesio en las tres parcelas 
durante los tres años estudiados. 
 
 2001 2002 2003 Media 
CT (fruto) c 0,35 a b 0,37 a b 0,41 a 0,38 b 
CT (madera) a 0,40 c a 0,47 b a 0,53 a 0,47a 
Rebollo b 0,24 b c 0,21 b c 0,29 a 0,25 c 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD para la habilidad en la reabsorción de 
magnesio entre años dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada año entre parcelas. 
 
4.2.5. Dinámica del potasio. 
 
4.2.5.1. Evolución temporal en las hojas. 
 
Dentro del estudio del reciclado de nutrientes en cualquier ecosistema, el potasio 
es uno de los elementos más móviles, junto al nitrógeno y al fósforo. La Figura 33 
muestra la evolución del potasio en las hojas de los dos tipos de castañares y del 
rebollar. Las concentraciones más altas de potasio se encontraron al principio del ciclo, 
indicando que existe un gran requerimiento de este elemento; esto podría ser debido a la 
intensa transpiración o la actividad de los estomas. Así, las concentraciones más altas de 
potasio se registraron en junio de 2001 para el castaño de fruto (9,68 mg g-1) y en junio 
de 2003 para el castaño de madera y el rebollo con valores de 11,30 y 11,10 mg g-1 
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respectivamente. El contenido relativo decrece después del periodo de máxima 
actividad fotosintética debido a la necesidad por parte de los componentes más jóvenes 
de la planta; no obstante, estas diferencias son frecuentemente determinadas por la 
lixiviación y por la movilidad de este elemento de unos órganos a otros (Waring y 
Schlesinger, 1985). Debido a que el potasio es un elemento fácilmente sujeto a pérdidas 
por lixiviación, cuanto más edad tienen las hojas, más precipitaciones han soportado por 
lo que sus concentraciones de potasio son menores (Blanco, 2004). Hagen-Thorn et al., 
(2006) encontraron que las pérdidas de potasio por lavado desde la canopia vegetal 
oscilan entre un 10 y un 30%. En el caso del potasio, las primeras pérdidas están 
fuertemente afectadas por la concentración inicial de este elemento (Prescott et al., 
1989). En nuestro estudio los valores más bajos para las concentraciones de potasio se 
observaron en octubre del 2002 para el castaño de fruto (5,01 mg g-1); octubre de 2001 
para el castaño de madera (5,02 mg g-1) y octubre de 2003 para el rebollo (5,13 mg g-1). 
 
Otros autores también observaron este descenso en las concentraciones de 
potasio a lo largo del ciclo vegetativo (Santa Regina et al., 2001; Covelo y Gallardo 





















Figura 33. Evolución temporal del contenido de potasio foliar en las tres parcelas estudiadas. Cada 
punto representa la media ± error estándar. 
 
La Tabla 36 muestra, para cada parcela, las concentraciones de potasio foliar en 
los tres muestreos anuales durante los tres años de estudio. Como ya hemos observado, 
en las tres parcelas las concentraciones superiores de potasio se observaron en junio; en 
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todos los casos durante los tres años de estudio estas concentraciones fueron superiores 
significativamente a las observadas en septiembre y octubre, a excepción del año 2001 
en el castaño de madera, donde no se detectaron diferencias significativas entre los 
meses de junio y septiembre. Entre los meses de septiembre y octubre en 2001 y 2003 
se detectaron diferencias significativas para los niveles de potasio, mientras que en 2002 
los valores de potasio no fueron significativamente distintos.  
 
Tabla 36. Evolución temporal del contenido del potasio foliar (mg g-1) en las tres parcelas a lo largo 
del periodo de estudio. 
 
 2001 2002 2003 
 jun sept oct jun sept oct jun sept oct 
CT (fruto) 9,68a 7,13b 5,97c 7,82a 5,20b 5,01c 8,68a 7,30b 6,27c 
CT (madera) 9,33a 8,49a 5,76b 9,88a 8,21b 7,30c 11,30a 9,32b 7,31c 
Rebollar 10,11a 7,76b 6,32c 10,07a 6,01b 5,15b 11,10a 8,66b 6,71c 
Valores seguidos de la misma letra no presentan diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD. 
 
El análisis de la varianza de tres factores (Tipo de parcela, fecha y altura del 
árbol donde se desarrolla la hoja) mostró diferencias significativas para el tipo de 
parcela, el año y la interacción entre ambos factores. No se observaron diferencias 
significativas para la altura de la hoja, ni para las interacciones en las este factor 
participa (Tabla 37). 
 
Tabla 37. Análisis de la varianza con tres factores (Tipo de parcela, año y altura de 





gl F Sig. 
Tipo de parcela 143,553 2 24,558 0,000
Año 781,497 8 33,423 0,000
Altura de la hojas 21,481 2 3,675 0,226
Tipo de parcela x Año 113,729 16 2,432 0,002
Tipo de parcela x Altura de la hoja 17,464 4 1,494 0,204
Año x Altura de la hoja 20,837 16 0,446 0,969
Tipo de parcela x Año x Altura de la hoja 65,052 32 0,696 0,893
Error 946,969 324   
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD 
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La concentración de potasio en las hojas de los dos tipos de castaño y del rebollo 
mostraron diferencias significativas entre sí (Tabla 38) de modo que los niveles más 
altos se observaron en el castañar de madera, seguido del rebollar y del castañar de 
fruto. Como la interacción tipo de parcela-año resultó ser significativa, cada parcela 
mostró un diferente comportamiento a lo largo de los tres años de estudio. En el 
castañar de fruto, los niveles de potasio en 2002 fueron significativamente inferiores a 
los presentes en 2001 y 2003, entre los cuales no se detectaron diferencias significativas 
 
Tabla 38. Evolución del potasio foliar en las tres parcelas estudiadas durante los 
tres años estudiados. 
 2001 2002 2003 
CT (fruto) a 6,90 c b 5,99 c a 7,41 c 
CT (madera) b 8,10 a b 8,46 a a 9,31 a 
Rebollar b 7,60 b b 7,13 b a 8,82 b 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) para la concentración de potasio entre años dentro de cada 




La eficiencia en la reabsorción del potasio en las dos especies sometidas a tres 
manejos forestales se muestra en la Figura 34. Los valores encontrados para la 
eficiencia del potasio muestran una alta eficiencia en la reabsorción para este elemento. 
Los valores observados oscilan entre un 47,17% (rebollo, 2002) y un 26,80% (castaño 
fruto, 2003). 
 
Los resultados para la reabsorción de potasio encontrados en la bibliografía 
muestran unos valores altos: 44,26% (Ralhan y Singh, 1987); (70% (Navarro, 2001); 
45,9-59,8% (Blanco, 2004); 77-84 % (Sardans et al., 2005); 38-51% (Hagen-Thorn et 
al., 2006). Los valores sobre la reabsorción de potasio deben analizarse con precaución 
ya que, debido al alto grado de lixiviación del potasio, se trata de un elemento que se 
pierde fácilmente desde las copas de los árboles y este método de medida de la 
reabsorción no tiene en cuenta esta pérdida por lavado (Bockheim y Leide, 1991). 




























Figura 34. Eficiencia en la reabsorción del potasio en las tres parcelas a lo largo del 
periodo de estudio (media ± error estándar). 
 
En la Tabla 39 se muestran las eficiencias medidas para los tipos de castañares y 
en el rebollar en los tres años de estudio, así como las diferencias significativas 
detectadas entre parcelas y años. La eficiencia media en la reabsorción de potasio fue 
significativamente mayor en el rebollar respecto a la observada en ambos tipos de 
castañares, entre los cuales no se detectaron diferencias significativas entre ellos, 
aunque en 2001 no se detectaron diferencias significativas entre las tres parcelas. Las 
concentraciones de potasio tanto en hojas como en suelo no parecen tener un efecto 
definitivo en la reabsorción de este elemento. Como ya se ha señalado, debido a la 
elevada facilidad de lavado que presenta el potasio, es bastante complicado realizar una 
interpretación muy rigurosa de los resultados para este nutriente. 
 
Tabla 39. Eficiencia en la reabsorción (%) para el potasio en las tres parcelas 
durante los tres años estudiados. 
 
 2001 2002 2003 Media 
CT (fruto) a 37,77 a b 34,06 a b 26,80 a 32,88 b 
CT (madera) a 37,28 a c 25,72 b ab 29,96 a 30,99 b 
Rebollo a 36,42 b a 47,17 a a 39,38 ab 40,99 a 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el prueba LSD para la eficiencia en la reabsorción de potasio 
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4.2.5.3. Habilidad en la reabsorción. 
 
Los valores obtenidos para la proficiencia en la reabsorción del potasio se 
muestran en la Figura 35. Estos valores se encuentran entre los 0,58 % (castaño madera, 





















Figura 35. Habilidad en la reabsorción del potasio en las tres parcelas a lo largo del 
periodo de estudio (media ± error estándar). 
 
Estos valores se encuentran por encima de los observados por Blanco (2004) en 
especies de Pinus con valores entre un 0,27 y 0,30% pero cerca de los 0,71% 
encontrados por Bargali y Singh (1997) en Pinus patula. 
 
En los estudios de reabsorción para el potasio, hay que tener en cuenta la 
facilidad con la que este nutriente es lixiviado, tanto desde las hojas verdes como de las 
senescentes, por lo que la retranslocación previa a la caída foliar no es el proceso más 
importante en la circulación del potasio dentro del ecosistema forestal (Vitousek, 1982). 
 
En la Tabla 40 se muestran los valores y las diferencias significativas para la 
habilidad en la reabsorción de potasio en las tres parcelas durante los tres años de 
estudio. El castañar de fruto y el rebollar mostraron una superior habilidad en la 
reabsorción de magnesio frente a la observada para el castañar de madera. 
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Tabla 40. Proficiencia en la reabsorción (%) para el potasio en las tres parcelas 
durante los tres años estudiados. 
 
 2001 2002 2003 Media 
CT (fruto) a 0,60 a b 0,50 b a 0,63 a 0,58 b 
CT (madera) a 0,58 b a 0,73 a a 0,73 a 0,68 a 
Rebollo a 0,63 a b 0,53 ab a 0,67 a 0,61 b 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD para la habilidad en la reabsorción de potasio 
entre años dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada año entre parcelas. 
 
. 
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4.3. PRODUCCIÓN DE HOJARASCA. 
 
La producción de hojarasca se evaluó en las tres parcelas de estudio debido a la 
gran importancia que tiene el desfronde para cualquier ecosistema forestal. El conjunto 
de estas fracciones, junto con las raíces muertas, conforman la principal fuente de 
materia orgánica incorporada al suelo en los ecosistemas forestales (Lousier y 
Parkinson, 1976). 
 
4.3.1. Producción de las distintas fracciones de la hojarasca. 
 
4.3.1.1. Producción de hojarasca total. 
 
La producción media de hojarasca recogida durante los cuatro ciclos 
vegetativos estudiados fue de 4972,2 Kg ha-1 año-1 en el castañar de fruto; 5236,6 Kg 
ha-1 año-1 en el castañar de madera y 3492,9 Kg ha-1 año-1 en el rebollar (Tabla 41).  
 
Tabla 41. Producción de hojarasca total (Kg ha-1 año-1) durante los cuatro ciclos 
en las tres parcelas de estudio. 
 













1 5420,6 100,0 5077,8 100,0 3266,0 100,0 
2 4781,7 100,0 5073,9 100,0 3679,1 100,0 
3 4101,9 100,0 5278,5 100,0 3482,9 100,0 
4 5584,5 100,0 5516,2 100,0 3543,5 100,0 
media 4972,2±675,7 100,0 5236,6±209,5 100,0 3492,9±172,1 100,0 
 
El orden ponderal de las distintas fracciones de la hojarasca en las tres parcelas 
fue el siguiente: 
 
Castañar de fruto: Hojas > cúpulas > frutos > ramas > otros> inflorescencias. 
Castañar de madera: Hojas > ramas > cúpulas > inflorescencias > frutos > 
otros. 
Rebollar: Hojas > ramas > otros > inflorescencias > cúpulas > otros. 
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El ciclo anual de caída de restos vegetales en las tres parcelas está 
prácticamente limitado a los meses de octubre y noviembre, meses durante los cuales 
se produce la caída mayoritaria de la hoja, con picos de caída menos pronunciados 
durante los meses de julio, debido a la caída de inflorescencias (Fig. 36). Estos valores 
de producción son similares a otros obtenidos por otros autores en castañares (O´Neill 
y De Angelis, 1981; Santa Regina et al., 2000, 2001) y en rebollares (Carceller et al., 











































Figura 36. Producción total de hojarasca (Kg ha-1) en las tres parcelas a lo largo del 
periodo de estudio. 
 
El análisis paramétrico de dos factores, tipo de parcela y ciclo, no mostró 
diferencias significativas para ninguno de los dos factores ni para la interacción entre 
ellos (Tabla 42). 
 
Tabla 42. Análisis de la varianza para la hojarasca total con dos factores 
(Tipo de parcela y ciclo). 
Factor g.l. Suma de cuadrados F Sig. 
Tipo de parcela 2 0,195 0,418 0,660 
Ciclo 3 0,390 0,835 0,477 
Tipo de parcela x Ciclo 6 0,109 0,233 0,965 
Error 124 0,467   
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Aunque significativamente no se detectaron diferencias significativas para los 
valores totales de producción total entre las tres parcelas estudiadas, en los dos tipos de 
castañar las cantidades que alcanzaron el suelo forestal fueron algo superiores a la los 
observados en la parcela de Quercus pyrenaica. Los melojares de está localización no 
están sometidos a ningún tipo de manejo forestal, se trata de árboles de muy poco 
porte, que crecen muy juntos entre sí y por tanto, no alcanzan un gran desarrollo. 
Dentro de los dos tipos de castañares observamos mayor cantidad de producción en el 
de madera que en el de fruto. Además de esta mayor cantidad de restos vegetales que 
caen al suelo, en el castañar de madera la cobertura vegetal es mayor que en el castañar 
de fruto. La hojarasca presente en el suelo incide en un gran número de procesos 
ecológicos ya que rasca ejerce un efecto protector frente a la erosión y cambios de 
temperatura y/o humedad además de facilitar la infiltración de agua (Schutz, 1990). 
 
4.3.1.2. Producción de hojas. 
 
La producción media de hojas recogida durante los cuatro ciclos vegetativos se 
muestra en la Tabla 43. En el castañar de fruto fue de 2153,7 Kg ha-1 año-1; 3101,2 Kg 
ha-1 año-1 en el castañar de madera y 2623,2 Kg ha-1 año-1 en el rebollar (Tabla 43).  
 
Tabla 43. Producción de hojas (Kg ha-1 año-1) durante los cuatro ciclos en las tres 
parcelas de estudio. 
 













1 2364,1 43,6 3051,4 60,1 2486,5 76,1 
2 1961,9 41,0 3005,6 59,2 2819,5 76,6 
3 2118,9 51,7 3175,2 60,2 2656,4 76,3 
4 2169,6 38,9 3172,6 57,5 2530,4 71,1 
media 2153,7±165,9 43,3 3101,2±86,0 59,2 2623,2±149,7 75,1 
. 
Las hojas comprenden la fracción mayoritaria de la hojarasca total, sobre todo 
en el rebollar, que constituyeron un 75% del desfronde total, mientras que en los dos 
castañares, aún siendo también la fracción dominante, el porcentaje respecto al total 
Producción de hojarasca 
 147 
fue menor, siendo un 43% en el castañar de fruto y un 59% en el castañar de madera. 
Esto se debe a que en el rebollar, después de las hojas, prácticamente sólo las ramas y 
la fracción compuesta por otros restos vegetales contribuyen a la hojarasca total, 
mientras que en los dos castañares el resto de fracciones constituyeron un porcentaje 
más importante de la producción total de hojarasca. 
 
En la mayoría de los ecosistemas forestales, las hojas representan la fracción 
más relevante de la hojarasca. Los numerosos estudios llevados a cabo sobre desfronde 
así lo demuestran (Singh et al., 1999; Liu et al., 2002; Ranger et al., 2003; Inagaki et 
al., 2004; Pavón et al., 2005; Lin et al., 2006; Caritat et al., 2006; Meier et al., 2006; 
Barlow et al., 2007; Pandey et al., 2007; Imgraben y Dittmann, 2008; Wang et al., 
2008). 
 
Al tratarse de dos especies caducifolias, su ciclo de caída anual muestra una 
clara estacionalidad, reduciéndose prácticamente al mes de noviembre durante los 









































Figura 37. Producción total de hojas (Kg ha-1) en las tres parcelas a lo largo del periodo de 
estudio. 
 
La caída mayoritaria de hojas a lo largo de los cuatro ciclos se produjo durante 
el mes de noviembre, comprendiendo entre un 60 y un 65 % de la producción anual 
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total de hojarasca en las tres parcelas. En el castañar de fruto, durante los meses de 
octubre y diciembre se recogieron valores en torno a un 14% de la producción total; en 
el castañar de madera y en el rebollar el segundo mes donde más producción foliar se 
recogió fue octubre con un 18% y un 21% respectivamente. En el resto de meses la 
producción de hojas fue escasa, influido por la dominancia de los vientos, más que por 
su ciclo biológico de caída. En el rebollar estos aportes posteriores también son 
debidos a que las hojas que aún quedan sobre las ramas más jóvenes, situadas en la 
parte inferior del árbol, tienen una acentuada marcescencia, conservando sus hojas 
durante gran parte del invierno (Tabla 44). 
 
Tabla 44. Cantidad de hojas mensual (kg ha-1) en las tres parcelas (media de los 
cuatro ciclos). 
 
 CT (fruto) CT (madera) Rebollar 
 Kg ha-1 % Kg ha-1 % Kg ha-1 % 
Marzo 4,07 0,19 1,70 0,05 17,54 0,67 
Abril 3,93 0,18 1,45 0,05 7,58 0,29 
Mayo 4,81 0,22 9,46 0,30 12,63 0,48 
Junio 43,20 2,00 45,87 1,48 30,78 1,17 
Julio 10,35 0,48 48,46 1,56 23,09 0,88 
Agosto 20,80 0,96 69,57 2,24 34,37 1,31 
Septiembre 45,38 2,10 90,64 2,92 65,57 2,49 
Octubre 284,63 13,20 548,98 17,68 562,33 21,36 
Noviembre 1355,45 62,84 1964,21 63,27 1625,55 61,74 
Diciembre 319,89 14,83 233,25 7,51 180,12 6,84 
Enero 56,75 2,63 54,68 1,76 64,85 2,46 
Febrero 7,65 0,35 36,06 1,16 8,38 0,32 
 2156,89 100,00 3104,33 100,00 2632,77 100,00 
 
Se llevó a cabo un análisis de la varianza de dos factores (Tipo de parcela y 
ciclo), el cual no detectó diferencias significativas ni para el tipo de parcela, ni para el 
ciclo ni para la interacción (Tabla 45). En los dos castañares la cantidad de hojas que 
caen al suelo forestal en las tres parcelas parece que no se ve afectada por el tipo de 
manejo al que el castaño se ve sometido. No obstante, aunque no pudimos hablar de 
diferencias significativas, es cierto que la cantidad de hojas que caen al suelo en el 
castañar de madera es superior a la registrada en el castañar de fruto, por lo que 
podemos decir que el tipo de manejo influye en la cantidad de hojas que caen al suelo 
del bosque. 
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Tabla 45. Análisis de la varianza para la producción de hojas con dos factores 
(Tipo de parcela y ciclo). 
Factor g.l. Suma de cuadrados F Sig. 
Tipo de parcela 2 0,827 1,160 0,317 
Ciclo 3 1,077 1,510 0,215 
Tipo de parcela x Ciclo 6 0,171 0,240 0,962 
Error 124 0,713   
 
4.3.1.3. Producción de ramas. 
 
Las ramas constituyeron la segunda fracción en porcentaje de la hojarasca en el 
castañar de madera y en el rebollar mientras que en el castañar de fruto quedó relegada 
a la cuarta posición por detrás de hojas, frutos y cúpulas. La producción media de 
ramas recogida durante los cuatro ciclos vegetativos tuvo valores parecidos en las tres 
parcelas estudiadas de modo que se registraron 523,6 Kg ha-1 año-1 en el castañar de 
fruto; 509,0 Kg ha-1 año-1 en el castañar de madera, y 514,9 Kg ha-1 año-1 en el rebollar 
(Tabla 46).  
 
Tabla 46. Producción de ramas (Kg ha-1 año-1) durante los cuatro ciclos en las 
tres parcelas de estudio. 
 













1 512,6 9,5 276,1 5,4 481,7 14,7 
2 696,2 14,6 670,0 13,2 448,7 12,2 
3 373,9 9,1 334,3 6,3 497,6 14,3 
4 511,7 9,2 755,5 13,7 631,6 17,7 
media 523,6±132,2 10,5 509,0±239,1 9,7 514,9±80,4 14,7 
 
La cantidad de ramas que retornan al suelo a través del desfronde es importante 
pero su aportación al suelo es relativamente poco conocida. Los datos sobre la caída de 
hojas si están bien documentados en distintas partes del globo y en diferentes especies, 
pero las reseñas sobre la caída de ramas son escasas, muy específicas de cada sitio, y 
difíciles de medir a escala regional (Lehtonen et al., 2004). 
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En la Figura 38 se aprecia la dinámica de la caída de ramas en las tres parcelas 
durante los cuatro ciclos estudiados. El ritmo de caída es similar en los tres casos; al 
contrario que en el caso de las hojas, no se observó un comportamiento estacional en 
desfronde de las ramas, presentando un comportamiento más errático a lo largo de los 
cuatro ciclos. La caída de ramas está más relacionada con fenómenos tormentosos y de 
vientos fuertes que pudieran provocar una mayor caída de ramas secas. Se observaron 
ciertos picos de caída durante los meses de enero, indicando que el desfronde de ramas 










































Figura 38. Producción total de ramas (Kg ha-1) en las tres parcelas estudiadas a lo largo del 
periodo de estudio. 
 
La Tabla 47 muestra las cantidades medias registradas en cada mes para las tres 
parcelas estudiadas. En el castañar de fruto el mes que más ramas aportó fue 
noviembre con un 34% seguido de junio, enero y octubre con valores entre el 10 y el 
15% de la producción total. En el castañar de madera en el mes que más ramas se 
registraron fue octubre con un 37% seguido de enero (16%) y noviembre (11%). En el 
resto de los meses el aporte medio de ramas estuvo por debajo del 3%. Por ultimo, en 
el rebollar la producción de ramas más alta se obtuvo durante los meses de octubre y 
noviembre con valores del 30% del total seguido de junio con un 15%. 
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Tabla 47. Cantidad de ramas media mensual (kg ha-1) en las tres parcelas (media 
de los cuatro ciclos). 
 
 CT (fruto) CT (madera) Rebollar 
 Kg ha-1 % Kg ha-1 % Kg ha-1 % 
Marzo 11,01 2,04 24,26 4,66 23,21 4,38 
Abril 28,28 5,24 12,07 2,32 13,45 2,54 
Mayo 24,12 4,47 10,22 1,96 22,16 4,18 
Junio 65,68 12,18 31,11 5,98 83,11 15,69 
Julio 9,85 1,83 25,20 4,84 6,93 1,31 
Agosto 12,31 2,28 23,84 4,58 20,04 3,78 
Septiembre 4,42 0,82 16,24 3,12 11,70 2,21 
Octubre 58,33 10,81 191,52 36,79 142,41 26,89 
Noviembre 182,76 33,88 55,76 10,71 161,79 30,55 
Diciembre 28,73 5,33 17,18 3,30 17,06 3,22 
Enero 71,92 13,33 85,15 16,36 20,26 3,83 
Febrero 42,03 7,79 28,04 5,39 7,48 1,41 
 539,43 100,00 520,60 100,00 529,60 100,00 
 
El análisis de la varianza de dos vías (tipo de parcela y ciclo) realizado no 
mostró diferencias significativas ni para el tipo de parcela, ni el ciclo ni la interacción 
entre ambos factores (Tabla 48). 
 
Tabla 48. Análisis de la varianza para la producción de ramas con dos factores 
(tipo de parcela y ciclo). 
Factor g.l. Suma de cuadrados F Sig. 
Tipo de parcela 2 0,039 0,118 0,889 
Ciclo 3 0,026 0,078 0,972 
Tipo de parcela x Ciclo 6 0,098 0,295 0,938 
Error 124 0,332   
 
4.3.1.4. Producción de inflorescencias. 
 
La producción media de inflorescencias recogida durante los cuatro ciclos 
vegetativos fue de 305,5 Kg ha-1 año-1 en el castañar de fruto; 487,3 Kg ha-1 año-1 en el 
castañar de madera, y 18,22 Kg ha-1 año-1 en el rebollar (Tabla 49).  
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Tabla 49. Producción de inflorescencias (Kg ha-1 año-1) durante los cuatro ciclos 
en las tres parcelas. 
 













1 289,3 5,3 389,0 7,7 1,7 0,1 
2 348,4 7,3 515,6 10,2 14,1 0,4 
3 268,4 6,5 581,4 11,0 32,5 0,9 
4 315,8 5,7 463,4 8,4 24,6 0,7 
media 305,5±34,5 6,1 487,3±81,4 9,3 18,22±13,4 0,5 
 
La Figura 39 muestra la dinámica de caída de las inflorescencias en las tres 
parcelas; en los tres casos, la producción media de inflorescencias se recogió durante 
uno o dos meses, en el resto del año obedece casi con toda seguridad a que estos 
órganos quedan enganchados en el follaje o esclerotizados en su pedúnculo y van 










































Figura 39. Producción total de inflorescencias en las tres parcelas estudiadas a lo largo del 
periodo de estudio. 
 
Como se indica en la Tabla 50, en el castañar de fruto la producción de 
inflorescencias representó solamente un 6% de la producción total de hojarasca siendo 
la fracción cuantitativamente menos importante. Aquí la mayor parte de la producción 
de inflorescencias se establece durante los meses de julio (66%) y agosto (21%). En el 
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castañar de madera la producción de inflorescencias ocupa el 4º lugar en orden de 
importancia en cuanto a su aporte al suelo, estando su ciclo anual de caída 
prácticamente limitado al mes de julio con un 83% del total. Por último, en el rebollar 
también ocuparon el 4º lugar, representando solamente un 0,5% de la producción total. 
La caída de inflorescencias en esta parcela se limita prácticamente en su totalidad a los 
meses de mayo (49%) y junio (45%), en el resto de los meses el aporte de 
inflorescencias en prácticamente insignificante. Además de la menor cantidad de esta 
fracción del desfronde en el rebollar frente a ambos tipos de castañares, cabe destacar 
el adelanto en si caída de modo que en el rebollar durante en mes de julio, donde se 
produce la mayoría del desfronde de inflorescencia en los castañares, prácticamente ya 
han caído todas las inflorescencias. 
 
Tabla 50. Cantidad de inflorescencias media mensual (Kg ha-1) en las tres 
parcelas (media de los cuatro ciclos). 
 
 CT (fruto) CT (madera) Rebollar 
 Kg ha-1 % Kg ha-1 % Kg ha-1 % 
Marzo 1,01 0,33 0,00 0,00 0,00 0,00 
Abril 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
Mayo 0,42 0,14 0,25 0,05 10,13 48,84 
Junio 5,98 1,95 6,36 1,30 9,35 45,05 
Julio 204,49 66,86 406,35 83,39 0,78 3,77 
Agosto 64,77 21,18 54,63 11,21 0,26 1,27 
Septiembre 6,72 2,20 6,82 1,40 0,15 0,71 
Octubre 7,62 2,49 9,65 1,98 0,00 0,01 
Noviembre 11,75 3,84 2,86 0,59 0,07 0,31 
Diciembre 2,35 0,77 0,09 0,02 0,01 0,04 
Enero 0,74 0,24 0,28 0,06 0,00 0,00 
Febrero 0,00 0,00 0,01 0,00 0,00 0,00 
Total 305,84 100 487,38 100,00 20,75 100,00 
 
La Tabla 51 muestra el análisis de la varianza de dos vías realizada para el tipo 
de parcela y ciclo, realizadas. Se detectaron diferencias para el tipo de parcela pero no 
para el ciclo ni para la interacción. 
 
La producción de inflorescencias fue ligeramente mayor en el castañar de 
madera respecto a la del castañar de fruto, pero no se observaron diferencias 
significativas entre ambos. Sin embargo, esta cantidad de inflorescencias registrada en 
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los dos castañares fue significativamente mayor que la del rebollar. Observamos una 
producción muy escasa de esta fracción en el melojar estudiado debido probablemente 
a la excesiva densidad del arbolado y a la ausencia de manejo del bosque  
 
Tabla 51. Análisis de la varianza para la producción de inflorescencias con dos 
factores (Tipo de parcela y ciclo). 
Factor g.l. Suma de cuadrados F Sig. 
Tipo de parcela 2 4,578 9,520 0,000 
Ciclo 3 0,089 0,186 0,906 
Tipo de parcela x Ciclo 6 0,099 0,207 0,974 
Error 124 0,481   
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según  la prueba LSD. 
 
4.3.1.5. Producción de frutos.  
 
La cantidad de frutos recogida anualmente en los dos tipos de castañares y en el 
rebollar se muestra en la Tabla 52. La producción media de frutos registrada durante 
los cuatro ciclos vegetativos fue de 644.6 Kg ha-1 año-1 en el castañar de fruto; 363.7 
Kg ha-1 año-1 en el castañar de madera, y 10.4 Kg ha-1 año-1 en el rebollar. 
Lógicamente, la producción de frutos fue superior en el castañar de fruto frente al de 
madera, éste último tipo de castañar produce castañas de menor tamaño y calidad 
respecto al primero. En el rebollar, la cantidad de frutos que llegan al suelo es muy 
escasa, similares a los registrados por autores como Gallardo et al. (1998), que 
registraron valores entre 8 y 16 Kg ha-1 año-1 de frutos en melojares de la Sierra de 
Gata. 
 
En las tres parcelas estudiadas se observa que la producción total de frutos 
fluctúa entre ciclos. Esto es un hecho muy común ya que en la mayoría de especies 
forestales, normalmente la producción de frutos varía considerablemente entre años 
(Escudero et al., 1992a), especialmente en especies del género Quercus (Caritat et al., 
2006). Frecuentemente, la producción de frutos afecta a la producción de otros órganos 
del árbol. Así, es bastante normal observar que cuando en un ciclo se produce una 
cantidad considerable de frutos, en el ciclo siguiente la producción de hojas es menor 
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(Gloaguen y Touffet, 1982). En nuestro estudio este hecho se pone de manifiesto en 
ambos castañares, de modo que el primer ciclo fue el más productivo en cuanto a 
frutos y en el segundo las cantidades de hojas que retornaron al suelo fueron las menos 
cuantiosas de los cuatro ciclos estudiados. 
 
Tabla 52. Producción de frutos (Kg ha-1 año-1) durante los cuatro ciclos en las tres 
parcelas. 
 













1 880,2 16,2 511,5 10,1 2,4 0,1 
2 587,4 12,3 223,4 4,4 37,7 1,0 
3 386,9 9,4 359,5 6,8 1,5 0,0 
4 723,8 13,0 360,2 6,5 0,0 0,0 
media 644,6±209,3 13,0 363,7±117,7 6,9 10,4±18,2 0,3 
 
Como se observa en la Figura 40 el aporte de frutos al dosel herbáceo durante 
los cuatro ciclos estudiados es mucho más concentrado en el tiempo que el de otras 









































Figura 40. Producción total de frutos (Kg ha-1) en las tres parcelas estudiadas a lo largo del 
periodo de estudio. 
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En el castañar dedicado a la producción de fruto, el mes más productivo fue 
noviembre, con una cantidad media de 461.9 Kg ha-1 año-1 (71.7%) seguido de octubre 
con 143,2 Kg ha-1 año-1 (22,22 %). En el castañar de madera octubre fue el mes donde 
mayor cantidad de frutos se registraron con 281,9 mientras que noviembre fue el 
segundo mes en el cual se recogión más cantidad de dicho órgano con 77,88 Kg ha-1 
año-1 (21,41%). En el rebollar la escasa producción, un 0,3% del total, se repartió entre 
los meses de agosto, septiembre y octubre, no llegándose en ningún caso a sobrepasar 
los 5 Kg ha-1  año-1 (Tabla 53). Cabe destacar la diferencia entre ambos tipos de 
castañares en cuanto al mes de mayor cantidad de frutos registrada; el que en el 
castañar de madera la mayoría de frutos se recogieran en octubre puede ser debido al 
menor grado de desarrollo que alcanzan en dicha parcela respecto al castañar de fruto. 
 
Tabla 53. Cantidad de frutos media mensual (Kg ha-1) en las tres parcelas (media 
de los cuatro ciclos).  
 CT (fruto) CT (madera) Rebollar 
 Kg ha-1 % Kg ha-1 % Kg ha-1 % 
Marzo 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
Abril 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
Mayo 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
Junio 0,00 0,00 0,75 0,21 0,00 0,00 
Julio 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
Agosto 0,00 0,00 0,00 0,00 3,21 30,86 
Septiembre 0,00 0,00 1,05 0,29 4,54 43,56 
Octubre 143,20 22,22 281,92 77,52 2,66 25,53 
Noviembre 461,89 71,66 77,88 21,41 0,00 0,00 
Diciembre 28,42 4,41 1,77 0,49 0,00 0,00 
Enero 8,38 1,30 0,32 0,09 0,00 0,00 
Febrero 2,67 0,41 0,00 0,00 0,00 0,00 
Total 644,55 100,00 363,68 100,00 10,41 100,00 
 
El análisis de la varianza de dos vías, tipo de parcela y ciclo, mostraron la 
existencia de diferencias significativas para el tipo de parcela, mientras que para el 
ciclo y la interacción entre ambos no se observaron diferencias significativas. (Tabla 
54) 
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Tabla 54. Análisis de la varianza para la producción de frutos con dos factores 
(Tipo de parcela y ciclo). 
Factor g.l. Suma de cuadrados F Sig. 
Tipo de parcela 2 2,666 4,760 0,010 
Ciclo 3 0,311 0,555 0,646 
Tipo de parcela x Ciclo 6 0,238 0,425 0,861 
Error 124 0,560   
Valores en rojo indican diferencias significativas (p < 0,05) según la prueba LSD 
 
El aporte medio anual de frutos en los dos tipos de castañares fue 
significativamente mayor que el registrado en el rebollar, aunque en este caso, al 
contrario que en las inflorescencias, la cantidad de frutos fue mayor en el castañar de 
fruto que en el de madera. Es bien sabido que muchos de los frutos del rebollo cuando 
caen al suelo lo hacen sin haber alcanzado su desarrollo completo, lo que puede 
explicar, los menores aportes registrados debido a su menor tamaño y por tanto, menor 
peso que el de los frutos de ambos castañares. 
 
4.3.1.6. Producción de cúpulas. 
 
En la Tabla 55 se muestra la producción de cúpulas registrada durante los 4 
ciclos estudiados y la producción media de estos ciclos. La producción media de 
cúpulas recogida durante los cuatro ciclos vegetativos fue de 765,4 Kg ha-1 año-1 en el 
castañar de fruto; 507.2 Kg ha-1 año-1 en el castañar de madera y 17,6 Kg ha-1 año-1 en 
el rebollar. 
 
Tabla 55 Producción de cúpulas (Kg ha-1 año-1) durante los cuatro ciclos en las 
tres parcelas. 
 













1 1115,5 20,6 614,6 12,1 0,2 0,0 
2 672,7 14,1 404,9 8,0 7,6 0,2 
3 508,1 12,4 556,4 10,5 47,9 1,4 
4 1158,0 20,7 452,8 8,2 14,8 0,4 
media 765,4 ±314,2 15,4 507,2±95,6 9,7 17,63 ±21,1 0,5 
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Normalmente, las fracciones de la hojarasca que aportan un menor tanto por 
ciento a la producción total son las que más variaciones interanuales presentan (Ranger 
et al. 2003). Así, en nuestro estudio, las fracciones como inflorescencias, frutos o 
cúpulas, cuyo porcentaje respecto al total del desfronde es bastante bajo, presentan una 
gran variabilidad entre años. Por el contrario, la fracción correspondiente a las hojas, 
que es la mayoritaria del desfronde, presenta la menor variabilidad interanual. 
 
La caída de cúpulas en los dos castañares estuvo muy concentrada en el tiempo, 
siendo recogida durante los meses de octubre y noviembre la práctica totalidad de las 
mismas En el rebollar la cantidad de cúpulas fue muy escasa como se observa en la 









































Figura 41. Producción total de cúpulas (Kg ha-1)  en las tres parcelas a lo largo del periodo de 
estudio. 
 
La producción máxima de cúpulas en el castañar de fruto se obtuvo durante el 
mes de noviembre con 648,9 Kg ha-1 año-1 (75,1%); en el castañar de madera el mes en 
el cual se apreció una mayor producción de cúpulas fue octubre con 334 Kg ha-1 año-1 
(65,9%) y, por último, en el rebollar la producción se repartió entre los meses de 
agosto, septiembre y octubre (Tabla 56). 
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Tabla 56. Cantidad de cúpulas media mensual (Kg ha-1) en las tres parcelas 
(media de los cuatro ciclos). 
 
 CT (fruto) CT (madera) Rebollar 
 Kg ha-1 % Kg ha-1 % Kg ha-1 % 
Marzo 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
Abril 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
Mayo 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
Junio 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
Julio 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
Agosto 0,00 0,00 3,28 0,65 6,30 1,94 
Septiembre 2,87 0,33 4,09 0,81 32,93 10,16 
Octubre 118,61 13,74 334,25 65,90 31,34 9,67 
Noviembre 648,88 75,14 163,8 32,30 0,00 0,00 
Diciembre 74,51 8,63 1,38 0,27 0,00 0,00 
Enero 10,8 1,25 0,4 0,08 0,00 0,00 
Febrero 7,88 0,91 0,00 0,00 0,00 0,00 
Total 863,56 100,00 507,19 100,00 324,06 100,00 
 
El análisis de la varianza de dos factores, tipo de parcela y ciclo, mostró 
diferencias significativas para el tipo de parcela pero no para el ciclo ni para la 
interacción (Tabla 57). La producción de cúpulas fue significativamente menor en el 
rebollar frente a la de los dos castañares, entre los cuales no se observaron diferencias 
significativas. Sin embargo, como cabría esperar, la producción de frutos en el castañar 
de fruto fue superior a la registrada en el castañar de madera. 
 
Tabla 57. Análisis de la varianza para la producción de cúpulas con dos factores 
(Tipo de parcela y ciclo). 
Factor g.l. Suma de cuadrados F Sig. 
Tipo de parcela 2 3,622 5,322 0,006 
Ciclo 3 0,223 0,328 0,805 
Tipo de parcela x Ciclo 6 0,281 0,413 0,869 
Error 124 0,681   
Valores en rojo indican diferencias significativas (p < 0,05) según la prueba LSD. 
 
4.3.1.7. Producción de otros restos de hojarasca. 
 
La fracción compuesta por otros restos de hojarasca (constituida por líquenes, 
helechos, yemas y otros restos sin clasificar) fue de 481,3 Kg ha-1 año-1 (10,3%) en el 
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castañar de fruto; 267,9 Kg ha-1 año-1 (6% de la producción total) en el castañar de 
madera y 312,3 Kg ha-1 año-1 (9,2 % del total) en el rebollar (Tabla 58). 
 
Tabla 58. Producción de fracción otros (Kg ha-1 año-1) durante los cuatro ciclos en 
las tres parcelas. 
 













1 258,9 4,8 235,3 4,6 293,4 9,0 
2 515,3 10,8 254,3 5,0 351,4 9,6 
3 445,8 10,9 271,7 5,1 246,9 7,1 
4 705,3 12,6 310,3 5,6 357,3 10,0 
media 481,3 ±184,4 9,7 267,9±31,9 5,1 312,3 ±52,2 8,9 
 
 
La Figura 42 muestra la dinámica de caída de la fracción otros restos de 
hojarasca. Observamos un comportamiento totalmente variable en las tres parcelas 










































Figura 42. Producción total de otros restos de hojarasca (Kg ha-1) en las tres parcelas estudiadas a 
lo largo del periodo de estudio. 
 
 
Producción de hojarasca 
 161 
El análisis de la varianza bifactorial, tipo de parcela y ciclo, indicó diferencias 
significativas para el tipo de parcela, pero no para el ciclo ni para la interacción (Tabla 
59). La producción de la fracción otros restos de hojarasca sin clasificar fue 
significativamente mayor en el castañar de fruto que en el castañar de madera y en el 
rebollar, entre las cuales no se observaron diferencias significativas. 
 
Tabla 59. Análisis de la varianza para la producción otros con dos factores (Tipo 
de parcela y ciclo). 
Factor g.l. 
Suma de 
cuadrados F Sig. 
Tipo de parcela 2 0,663 3,349 0,038 
Ciclo 3 0,032 0,162 0,922 
Tipo de parcela x Ciclo 6 0,142 0,717 0,637 
Error 124 0,198   
Valores en rojo indican diferencias significativas (p < 0,05) según la prueba LSD 
 
4.3.2. Influencia del clima en la producción de hojarasca. 
 
A escala regional las dos variables climáticas que mejor controlan los procesos 
ecológicos son la temperatura y la precipitación (Berg y Meentemeyer, 2001). 
Dependiendo de la fisiología y ecología entre las especies de árboles, la producción de 
hojarasca en algunos bosques estará más relacionada con la temperatura, mientras que 
en otros lo estará más con la precipitación. En bosques caducifolios, el desfronde de 
hojarasca incrementa significativamente más rápido con la temperatura media anual y 
con la precipitación que en los bosques de coníferas. En ambos tipos de ecosistemas 
forestales, un cambio relativo en la temperatura media anual tiene una influencia 
mayor en la producción de hojarasca que el que tendría el mismo cambio en la 
precipitación anual (Liu et al., 2004). 
 
Con el fin de determinar la incidencia que las variables climáticas pueden tener 
sobre el desfronde arbóreo se relacionaron las distintas fracciones de la hojarasca en 
las tres parcelas y las siguientes variables climáticas: precipitación, temperatura media, 
temperatura máxima, temperatura mínima, y relación precipitación/temperatura media. 
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Para ello se llevó a cabo un análisis de análisis principales parciales (RDA) que 
se muestra en la Figura 43. La variabilidad de los factores climáticos se explica en dos 
ejes principales, en conjunto explican el 27% de la variabilidad de los factores de 
producción, siendo mayor la explicación del eje horizontal (19,9%) y la del segundo 
(6,8%). Este es un porcentaje alto de explicación y el modelo mostrado es una fiel 
representación multivariante de los datos, el porcentaje restante no es explicado por las 
variables climáticas introducidas ni tampoco el manejo o tiempo de evaluación por si 




Fig. 43. Análisis de componente principales (RDA) entre los componentes del 
desfronde y las variables climáticas. 
 
La tendencia general de los datos indica que el rebollar se separa de los dos 
castañares debido sobre todo a que las inflorescencias no son tan importantes en este 
sitio como lo son en los castañares de fruto y madera. Al mismo tiempo la relación P/T 
es un buen estimador en este tipo de bosque. En los dos castañares la precipitación 
parece ser el factor climático mejor relacionado con la caída de hojas, ramas, frutos, 
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inflorescencias, lógico si se tiene en cuenta que el desprendimiento de esta fracción del 
árbol se produce en su  mayoría durante los meses de estivales, cuando se alcanzan 
mayores temperaturas. 
 
En nuestro estudio, debido a que las condiciones climáticas son similares en las 
tres parcelas de experimentación, las variaciones en la producción de hojarasca se 
atribuyen a otros factores distintos a los climáticos, como pueden serla especie y el 
manejo forestal. A escalas locales, las variaciones en el desfronde inducidas por las 
variables climáticas se deben, más que a la temperatura media anual y a la 
precipitación total, a la distribución de esta temperatura y precipitación a lo largo del 
año. Así, aunque en nuestro caso, la pluviometría total registrada durante el año 2004 
fue menor que en los años 2001, 2002 y 2003, este hecho no influyó en la producción 
total de hojarasca de ese año ya que se encontraron valores similares o incluso, como 
observamos en los dos castañares, superiores. No obstante, cabe destacar que en este 
último ciclo caracterizado por una menor cantidad de precipitaciones, la caída de hojas 
(es decir, la fracción dominante del desfronde) se adelantó notablemente, repartiéndose 
más entre los meses de noviembre y octubre. En los otros tres ciclos, noviembre fue el 
mes donde se registró una mayor caída de hojas, siendo esta cantidad bastante superior 
a la registrada en octubre. Es decir, en el año con menores precipitaciones el aporte de 
hojas al suelo por medio del desfronde sufrió un adelanto (Tabla 60).  
 
Tabla 60. Pluviometría anual y producción de hojas durante los meses de octubre 
y noviembre en las tres parcelas durante los cuatro ciclos. 
 
   CT (fruto) CT (madera) Rebollar 













oct 163,6 6,9 241,9 7,9 376,5 15,1 2001 1462,68 nov 1145,5 48,5 2003,9 65, 7 1670,8 67,2 
oct 137,8 6,4 471, 9 15,7 528,3 18,7 2002 1419,18 nov 1650,6 77,1 2304,5 76, 7 1962,4 69,6 
oct 312,6 14,7 575,8 18,1 539,9 20,3 2003 1488,15 nov 1648,6 77,8 2236,8 70,4 1861,1 70,1 
oct 524,5 24,2 906,3 28,6 804,5 31,8 2004 979,9 nov 977,1 45,0 1311,6 41,4 1007,8 39,8 
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Debido al déficit hídrico, el árbol solamente es capaz de mantener una biomasa 
foliar menor, por lo que se adelanta en el tiempo el desprendimiento de las hojas, ya 
que el estrés hídrico desencadena una mayor producción de ácido abscísico, el cual a 
su vez provoca una mayor caída de hojarasca (Sundarapandian y Swamy, 1999). Este 
adelanto de la caída debido al déficit hídrico también ha sido observado por otros 
autores como Blanco (2004), Pausas (2000) o Wang et al. (2008). 
 
Cuando se ha establecido una relación positiva entre producción de hojarasca y 
precipitación, puede deberse a que precipitaciones de intensidad elevada de carácter 
tormentoso están acompañadas de vientos de gran velocidad, con lo cual, los mayores 
valores de producción de hojarasca, supuestamente relacionados con tales eventos de 
lluvia, son en realidad producto del golpe de la masa de aire que ocasiona el 
desprendimiento de hojas en proceso de abscisión, de manera anticipada que también 
puede explicarse, de forma análoga, por el impacto físico producido por las gotas de 
lluvia (Huber y Oyarzum 1983). El efecto negativo que la precipitación elevada puede 
tener sobre el desfronde posiblemente se deba al elevado número de días nublados y a 
la baja radiación solar, lo cual reduce la tasa fotosintética y como resultado se obtiene 
una menor productividad y por tanto, unos valores de producción menores (Berg y 
Laskowski, 2006). Liu et al. (2004) hablaron de una relación positiva entre producción 
de hojarasca y precipitación hasta que ésta alcanza un valor máximo de 2500 mm 
anuales, por encima de este valor el desfronde tiende a descender. 
 
Varios autores han encontrado correlaciones positivas con la temperatura (Liu 
et al., 2002; Pavón et al., 2005; Roig et al., 2005; Barlow et al., 2007); con la 
precipitación (Bray y Gorham 1964; Pavón et al., 2005); con ambas variables (Pavón 
et al., 2005; Caritat et al., 2006); pero también en algunos casos se ha visto una 
relación negativa entre el desfronde y la temperatura (Pandey et al. 2007) y la 
precipitación (Bray y Gorham 1964; Liu et al., 2002; Barlow et al., 2007). 
 
En cuanto al efecto que la temperatura media anual tiene sobre los valores de 
desfronde, Jordan (1985) señala que temperaturas altas constantes producen el 
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crecimiento continuo de las plantas, lo que origina elevadas tasas de producción, las 
cuales llevan a su vez a una producción continua de hojas. 
 
Caritat et al. (2006) observaron un efecto positivo de la temperatura en la caída 
de las hojas de Quercus suber. En los climas Mediterráneos, el agua tiende a ser el 
factor más limitante y la densidad de la copa del árbol es un balance con la cantidad de 
precipitaciones y los nutrientes del suelo (Hoff y Rambal, 2003). Este hecho se 
reflejaba en una alta correlación entre la producción de hojarasca y la precipitación 
media anual (Caritat el al., 2006). Debido a las fluctuantes condiciones típicas del 
clima mediterráneo como son la existencia de un periodo seco durante el verano, es en 
los periodos más favorables de temperatura y humedad cuando las plantas llevan a 
cabo los periodos de máxima fotosíntesis, estos periodos suelen ser durante la 
primavera y parte del otoño. Durante y después de la aparición de nuevos vástagos, la 
planta se deshace de las hojas viejas, una vez que ha tenido lugar la retranslocación de 
nutrientes que serán destinados a las nuevas hojas que son fotosinteticamente más 
activas (Kozlowski, 1971). Durante los meses secos los estomas normalmente 
permanecen cerrados al mediodía para evitar la transpiración lo que provoca una 
reducción de la actividad fotosintética. Cuando las condiciones de sequía son muy 
extremas se produce una caída prematura de hojarasca (Caritat el al., 2006). 
 
4.3.3. Nutrientes en la hojarasca. 
 
Cada tipo de órgano de un árbol es susceptible de presentar una composición en 
elementos minerales que le es propia, siendo, asimismo una característica de la 
especie, en relación con la naturaleza y la función fisiológica de los tejidos que la 
componen, dependiendo en cierta medida del sustrato edáfico. Estos materiales sufren 
una serie de procesos a lo largo de su senescencia y abscisión, que afectan en diverso 
grado a su composición química y que, en su mayor parte, están a disposición de la 
estrategia adoptada por el ecosistema, respecto de la circulación de cada elemento 
(Santa Regina, 1987). 
 
Producción de hojarasca 
 166 
A continuación se describe la dinámica de cada nutriente en cada fracción del 
desfronde que se desprende del árbol anualmente. En el caso del rebollar, no se 
analizaron las concentraciones de elementos en frutos y cúpulas ya que la cantidad de 




La Figura 44 muestra las concentraciones de carbono en las distintas fracciones 
del desfronde aéreo en ambos tipos de castañares y en el rebollar. Se trata de un 
elemento que, en general, presenta altos valores en todas las fracciones del desfronde. 
Destacan los valores altos que observamos en las inflorescencias de las tres parcelas y 

























Figura 44. Contenido de carbono en cada fracción del desfronde en las tres parcelas 
estudiadas (media de los cuatro ciclos, media ± error estándar). 
 
En la Tabla 61 se muestran las concentraciones medias en las distintas 
fracciones del desfronde aéreo así como las diferencias significativas detectadas entre 
ellos después de realizar el análisis de la varianza. 
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Tabla 61. Concentración media de carbono (mg g-1) en cada fracción del desfronde 
en las tres parcelas. 
 
 Hojas Ramas Inflorescencias Frutos Cúpulas 
CT (fruto) a 451,30 a a 468,22 a a 475,74 a b 436,81 a a 446,71 a 
CT (madera) a 472,44 a a 432,01 a a 473,74 a a 476,10 a a 457,84 a 
Rebollo a 477,01 a a 463,81 a a 470,23 a - - 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) para la concentración de carbono entre fracciones del desfronde 
dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada fracción del desfronde entre parcelas. 
 
De acuerdo con los resultados obtenidos no se detectaron diferencias 
significativas para las concentraciones de carbono entre las distintas fracciones del 
desfronde en ninguna de las tres parcelas. 
 
Solamente se observaron diferencias significativas para la concentración de 
carbono entre los frutos de los dos castañares. Para el resto de órganos del árbol no se 




El contenido en nitrógeno en cada fracción del desfronde en las tres parcelas 
estudiadas se muestra en la Figura 45. Hojas e inflorescencias fueron las fracciones del 
desfronde con concentraciones más altas para este nutriente, mientras que las cúpulas 
de los dos tipos de castañares fueron donde se observaron valores más bajos. Se trata 
de un elemento con una buena representación en los distintos órganos del desfronde. 
Similares resultados en castañares y rebollares del Sistema Central han sido descritos 
por Santa Regina (1987) y Gallardo et al., (1998). 

























Figura 45. Contenido de nitrógeno en cada fracción del desfronde en las tres parcelas 
estudiadas (media de los cuatro ciclos, media ± error estándar). 
 
Se realizaron análisis de la varianza para determinar las diferencias entre la 
concentración de nitrógeno de cada fracción del desfronde en cada parcela. Los 
resultados de este análisis se muestran en la Tabla 62. 
 
En los dos tipos de castañares, la concentración de nitrógeno presente en las 
hojas no presentó diferencias significativas con la observada en inflorescencias y 
frutos. Las cúpulas fueron la fracción del desfronde que menores niveles de nitrógeno 
presentaron, en el castañar de fruto solamente fueron significativamente inferiores al 
nitrógeno contenido en las hojas e inflorescencias, mientras que en el castañar de 
madera su concentración fue significativamente menor respecto a la de hojas, frutos e 
inflorescencias. En el rebollar la mayor concentración de nitrógeno se observó en las 
hojas, seguido de las inflorescencias y por último, de las ramas. 
 
Considerando cada uno de los órganos que anualmente retornan al suelo la 
concentración de nitrógeno en hojas del rebollar fue significativamente mayor respecto 
a la observada en los dos castañares. La cantidad de nitrógeno en ramas del castaño de 
fruto fue significativamente mayor a la de las ramas del castañar de madera y del 
rebollo. La concentración de nitrógeno en inflorescencias para las tres parcelas al igual 
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que la observada en cúpulas y en frutos entre los dos castañares no presentó 
diferencias significativas 
 
Tabla 62. Concentración media de nitrógeno (mg g-1) en cada fracción del 
desfronde en las tres parcelas. 
 
 Hojas Ramas Inflorescencias Frutos Cúpulas 
CT (fruto) b 8,98 a b 6,20 b a 8,70 a a 7,40 ab a 5,99 bc 
CT (madera) b 9,16 a a 7,18 bc a 9,22 a a 8,16 ab a 5,13 c 
Rebollo a 11,53 a a 7,49 c a 9,03 b - - 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) para la concentración de nitrógeno entre fracciones del desfronde 




El contenido en fósforo en los distintos órganos del desfronde en los dos 
castañares y en el rebollar se muestra en la Figura 46. Además del alto contenido en las 


























Figura 46. Contenido de fósforo en cada fracción del desfronde en las tres parcelas 
estudiadas (media de los cuatro ciclos, media ± error estándar). 
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En la Tabla 63 se pueden observar las diferencias significativas detectadas para 
la concentración de fósforo en las distintas partes del desfronde aéreo. En ambos tipos 
de castañares la concentración de fósforo presente en hojas y frutos que alcanzaron el 
suelo fue significativamente mayor que la observada en ramas, inflorescencias y 
cúpulas; entre estas tres fracciones no se detectaron diferencias significativas para la 
concentración de fósforo. En el rebollar se detectaron diferencias significativas para 
los tres órganos del árbol estudiados de modo que la cantidad de fósforo en hojas fue 
significativamente superior a la de inflorescencias y ramas. 
 
Tabla 63. Concentración media de fósforo (mg g-1) en cada fracción del desfronde 
en las tres parcelas. 
 
 Hojas Ramas Inflorescencias Frutos Cúpulas 
CT (fruto) a 0,97 a b 0,51 b b 0,52 b a 0,94 a a 0,61 b 
CT (madera) a 0,96 a b 0,50 c b 0,58 c a 0,89 ab a 0,64 bc 
Rebollo a 0,85 a a 0,59 c a 0,69 b - - 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) para la concentración de fósforo entre fracciones del desfronde 
dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada fracción del desfronde entre parcelas. 
 
Como se observa en la Tabla 63 no se detectaron diferencias significativas para 
la concentración de fósforo entre las hojas caídas al suelo en las tres parcelas; tampoco 
frutos y cúpulas de los dos tipos de castañares mostraron diferencias significativas para 
la concentración de fósforo. Las concentraciones de fósforo en ramas e inflorescencias 
fueron significativamente mayores en rebollar que en los dos castañares. Coincidiendo 
con nuestros resultados, Gallardo et al. (1998) también encontraron que las 
inflorescencias en Quercus pyrenaica presentaban mayores concentraciones de fósforo 




Dentro de las fracciones del desfronde aéreo que retornaron al suelo forestal, 
además de en las hojas, en las ramas también se observaron concentraciones altas de 
calcio, mientras que los frutos fueron los órganos donde menores niveles se observaron 
(Fig 47). Estos resultados están de acuerdo con los obtenidos por Leonardi et al. 
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(1996). En frutos se establecen unas necesidades nutricionales escasas de este 
elemento, por lo que el árbol pone en funcionamiento un mecanismo fisiológico que 























Figura 47. Contenido en calcio en cada fracción del desfronde en las tres parcelas 
estudiadas (media de los cuatro ciclos, media ± error estándar). 
 
Las concentraciones de calcio en las fracciones del desfronde y las diferencias 
significativas observadas entre ellas en las tres parcelas se muestran en la Tabla 64. 
Para las tres parcelas, no se detectaron diferencias significativas en las concentraciones 
de calcio presentes en hojas y ramas desprendidas del árbol. Dichos niveles de calcio 
fueron significativamente superiores a los observados en inflorescencias, frutos y 
cúpulas. 
 
La concentración de calcio en las hojas del rebollar fue significativamente 
menor que la observada en los dos castañares, entre los cuales no se detectaron 
diferencias significativas. No se observaron diferencias significativas para las 
concentraciones de calcio ni entre ramas ni entre inflorescencias entre las tres parcelas. 
 
 
Producción de hojarasca 
 172 
Tabla 64. Concentración media de calcio (mg g-1) en cada fracción del desfronde 
en las tres parcelas. 
 
 Hojas Ramas Inflorescencias Frutos Cúpulas 
CT (fruto) a 5,96 a a 5,08 a a 3,15 b a 1,02 b a 2,11 b 
CT (madera) a 5,90 a a 5,58 a a 2,81 b a 1,11 c a 2,26 bc 
Rebollo b 5,06 a a 5,23 a a 2,10 b - - 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) para la concentración de calcio entre fracciones del desfronde 




Como se muestra en la Figura 48 las mayores concentraciones de magnesio en 
los órganos del desfronde se observaron en las hojas, aunque se trata de un elemento 


























Figura 48. Contenido en magnesio en cada fracción del desfronde en las tres parcelas 
estudiadas (media de los cuatro ciclos, media ± error estándar). 
 
Las concentraciones de magnesio, así como las diferencias significativas entre 
los diferentes órganos del desfronde se muestran en la Tabla 65. En los dos tipos de 
castañares estudiados, la concentración de magnesio en las hojas caídas del árbol 
presentaba unos valores significativamente superiores a los observados en el resto de 
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los órganos del desfronde. En el rebollar no se detectaron diferencias significativas 
entre las tres fracciones del desfronde analizadas. 
 
Tabla 65. Concentración media de magnesio (mg g-1) en cada fracción del 
desfronde en las tres parcelas. 
 
 Hojas Ramas Inflorescencias Frutos Cúpulas 
CT (fruto) b 3,01 a a 1,91 b a 1,91 b a 0,99 c a 1,62 b 
CT (madera) a 3,75 a a 2,00 b a 2,00 b a 1,12 c a 1,18 c 
Rebollo c 1,92 a a 1,69 a a 1,05 a - - 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) para la concentración de magnesio entre fracciones del desfronde 
dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada fracción del desfronde entre parcelas. 
 
En cuanto a las hojas, se detectaron diferencias significativas en las tres 
parcelas estudiadas, siendo mayores en el castañar de madera respecto al de fruto y al 
rebollar. Para el resto de fracciones del desfronde aéreo no se observaron diferencias 




Las cantidades encontradas de potasio en los distintos órganos del desfronde 

























Figura 49. Contenido en potasio en cada fracción del desfronde en las tres parcelas 
estudiadas (media de los cuatro ciclos, media ± error estándar). 
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Destacan los altos contenidos en las inflorescencias, frutos y cúpulas de ambos 
castañares. Al igual que en nuestro estudio, otros autores como Escudero et al. (1983) 
y Santa Regina (1987) también han observado este hecho. En el rebollo, por el 
contrario, las hojas presentan las mayores concentraciones de potasio seguido de las 
ramas y por último, de las inflorescencias. 
 
En la Tabla 66 se observan las diferencias significativas detectadas para la 
concentración de potasio en los distintos órganos del desfronde en las tres parcelas. El 
comportamiento del potasio en los distintos restos del desfronde aéreo fue diferente en 
las tres parcelas. En el castañar de fruto solamente no se detectaron diferencias 
significativas entre las concentraciones de potasio de hojas y cúpulas. En el castañar de 
madera, las concentraciones de potasio en ramas fueron significativamente menores 
que las de frutos, inflorescencias, cúpulas y hojas, entre las cuales no se detectaron 
diferencias significativas. En el rebollar, no se detectaron diferencias significativas 
entre hojas y ramas, cuyas concentraciones fueron superiores a las de inflorescencias. 
 
Tabla 66. Concentración media de potasio (mg g-1) en cada fracción del desfronde 
en las tres parcelas. 
 
 Hojas Ramas Inflorescencias Frutos Cúpulas 
CT (fruto) a 3,68 a b 1,25 d a 6,92 b a 5,31b a 3,85 a 
CT (madera) a 4,00 a b 1,75 b a 4,68 a a 4,76 a a 4,02 a 
Rebollo a 3,18 a a 2,93a b 1,57 b - - 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) para la concentración de potasio entre fracciones del desfronde 
dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada fracción del desfronde entre parcelas. 
 
El comportamiento del potasio en los distintos restos del desfronde aéreo fue 
diferente en las tres parcelas. En el castañar de fruto solamente no se detectaron 
diferencias significativas entre las concentraciones de potasio de hojas y cúpulas. En el 
castañar de madera, las concentraciones de potasio en ramas fueron significativamente 
menores que las de hojas, inflorescencias, frutos, y cúpulas, entre las cuales no se 
detectaron diferencias significativas. En el rebollar, no se detectaron diferencias 
significativas entre hojas y ramas, cuyas concentraciones fueron superiores a las de 
inflorescencias. 
Producción de hojarasca 
 175 
No se detectaron diferencias significativas para la concentración de potasio 
entre las hojas que retornan al suelo de las tres parcelas. Sin embargo, las 
concentraciones de potasio en ramas e inflorescencias del rebollar fueron 
significativamente diferentes respecto al potasio de ramas e inflorescencias de los dos 
castañares. 
 
4.3.4. Retorno potencial de nutrientes. 
 
Debido a que la mayor parte de los nutrientes que retornan al suelo lo hacen a 
través del desfronde se calculó la cantidad media durante los cuatro ciclos de cada 
nutriente en cada parcela. Conociendo la cantidad de cada fracción de la hojarasca que 
retorna anualmente al suelo y el contenido en nutrientes presentes en esta hojarasca se 
puede calcular el llamado retorno potencial de elementos. Por retorno potencial de 
elementos se conoce la suma de bioelementos que alcanzan el suelo después de la 
caída de los restos vegetales. Esto no significa que estos nutrientes estén disponibles 
de forma inmediata para las plantas, pues algunos, como el nitrógeno, tienden a 
retenerse más en el material en descomposición y otros, como el potasio, lo hacen 
mucho menos.  
 
La caída de hojarasca y la restitución al suelo de los elementos que la 
constituyen, representa uno de los flujos más importantes del ciclo biogeoquímico en 




De acuerdo con los resultados obtenidos para el carbono las cantidades de este 
elemento que retornan al suelo son bastante altas, coincidiendo con lo observado por 
otros autores (Gallardo et al., 1998; Liu et al., 2002; Wang et al., 2008) De las 
distintas partes del árbol que anualmente caen desde el árbol por medio del desfronde, 
son las hojas las que mayor cantidad de carbono al suelo de las tres parcelas 
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estudiadas. En la Figura 50 observamos como el resto de fracciones contribuye en 























Fig. 50. Cantidad de carbono (Kg ha-1 año-1) que retorna anualmente al suelo en cada 
fracción en las tres parcelas (media de los cuatro ciclos, media ± error estándar). 
 
La Tabla 67 recoge las cantidades potenciales de carbono que por medio de las 
distintas partes del desfronde retornan al suelo así como las diferencias significativas 
observadas entre las distintas parcelas y fracciones del árbol. 
 
En ambos tipos de castañares la cantidad de carbono aportada por las hojas es 
significativamente superior a la que retorna al suelo por medio del resto de fracciones 
del desfronde, entre las cuales no se detectaron diferencias significativas. En el 
rebollar también son las hojas el principal vector para el retorno de carbono, siendo 
esta cantidad significativamente mayor a la que aportan ramas e inflorescencias, entre 
las cuales también se detectaron diferencias significativas. 
 
En ramas de las tres parcelas y entre frutos y cúpulas de los dos castañares no 
se detectaron diferencias significativas. En cambio, las hojas del castañar de madera y 
del rebollar contribuyeron con más carbono que las hojas del castañar de fruto. 
También al considerar las cantidades de carbono aportadas por las inflorescencias 
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detectamos diferencias significativas, de modo que ambos castañares contribuyen al 
suelo forestal con mayores cantidades de carbono que el rebollo. 
 
Tabla 67. Retorno potencial de carbono (Kg ha-1 año-1) en cada fracción del 
desfronde en las tres parcelas. 
 
 Hojas Ramas Inflorescencias Frutos Cúpulas 
CT (fruto) b 949,36 a a 243,35 b a 145,39 b a 279,12 b a 384,67 b 
CT (madera) a 1466,24 a a 162,33 b a 231,12 b a 173,95 b a 231,69 b 
Rebollo a 1244,80 a a 238,97 b b 8,56 c - - 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD para el retorno potencial de carbono entre 
fracciones del desfronde dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada fracción del 




La Figura 51 muestra los Kg ha-1 año-1 de nitrógeno en cada fracción que 
retornan anualmente al suelo en las tres parcelas de estudio. Las hojas son el órgano 
que más nitrógeno aporta al suelo de modo que en el castañar de fruto, las hojas 
contienen 15,12 Kg ha-1 año-1 de los 30,25 Kg ha-1año-1 de nitrógeno total que retorna 
al suelo a través de la hojarasca; en el castañar de madera son 23,14 Kg ha-1 año-1 de 
los 35,40 Kg ha-1año-1 totales y, por último, en el rebollar, de los 27,0 Kg ha-1 año-1 de 
























Figura 51. Cantidad de nitrógeno (Kg ha-1 año-1) que retorna anualmente al suelo en cada 
fracción en las tres parcelas (media de los cuatro ciclos, media ± error estándar). 
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En la Tabla 68 se puede observar la cantidad de nitrógeno que retorna al suelo a 
través de cada fracción en cada una de las tres parcelas de estudio. La cantidad de 
nitrógeno aportada por medio de las hojas fue significativamente mayor que la que 
retorna a través del resto de fracciones del desfronde en los tres tipos de bosques. 
 
Tabla 68. Retorno potencial de nitrógeno (Kg ha-1año-1) en cada fracción del 
desfronde en las tres parcelas. 
 
 Hojas Ramas Inflorescencias Frutos Cúpulas 
CT (fruto) b 15,12 a a 2,92 c a 2,12 c a 5,04 b a 5,05 b 
CT (madera) a 23,14 a a 3,10 b a 3,83 b b 2,42 b b 2,91 b 
Rebollo a 23,75 a a 3,10 b a 1,37 b - - 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD para el retorno potencial de nitrógeno entre 
fracciones del desfronde dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada fracción del 
desfronde entre parcelas. 
 
La cantidad de nitrógeno que retorna a través de las hojas del castañar de fruto 
fue significativamente menor que el obtenido para el castañar de madera y el rebollar 
entre las cuales no hubo diferencias significativas. A tenor de nuestros resultados, la 
cantidad de nitrógeno, uno de los elementos fundamentales en el ciclo de nutrientes 
que vuelve al suelo forestal, se ve favorecida por el tipo de manejo al que el castaño es 
sometido, de modo que el suelo del castañar dedicado a la producción de madera 
recibe una mayor cantidad anual de este nutriente. El nitrógeno contenido en ramas e 
inflorescencias no presentó diferencias significativas entre las tres parcelas mientras 
que el presente en frutos y cúpulas del castañar de fruto fue significativamente mayor 




La fracción del desfronde que más fósforo aporta al suelo forestal es la 
correspondiente a las hojas. Así, por medio de ellas en el castañar de fruto, en el de 
madera y en el rebollar llegan al suelo 1.94, 2.17 y 1.50 Kg ha-1 año-1 de fósforo 
respectivamente. En los dos castañares, después de las hojas, fueron frutos y cúpulas 
los órganos que más contribuyeron al retorno potencial de fósforo El aporte por medio 
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de ramas e inflorescencias fue insignificante (Fig. 52). Similares resultados fueron 
encontrados por Leonardi et al. (1996) y Santa Regina et al. (2000) en castañares de la 
























Figura 52. Cantidad de fósforo (Kg ha-1 año-1) que retorna anualmente al suelo en cada 
fracción en las tres parcelas (media de los cuatro ciclos, media ± error estándar). 
 
La Tabla 69 muestra las distintas cantidades de fósforo aportadas al suelo 
forestal por cada fracción en cada parcela y las diferencias significativas encontradas 
entre ellas. 
 
Tabla 69. Retorno potencial de fósforo (Kg ha-1 año-1) en cada fracción del 
desfronde en las tres parcelas. 
 
 Hojas Ramas Inflorescencias Frutos Cúpulas 
CT (fruto) a 1,94 a a 0,21 c a 0,13 c a 0,57 b a 0,50 b 
CT (madera) a 2,17 a a 0,18 b a 0,23 b a 0,34 b a 0,28 b 
Rebollo b 1,50 a a 0,20 b a 0,11 b - - 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD para el retorno potencial de fósforo entre 
fracciones del desfronde dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada fracción del 
desfronde entre parcelas. 
 
En el castañar de fruto las hojas fueron la fracción que más fósforo aportó, 
siendo dicha cantidad superior significativamente a la contribuida por frutos y cúpulas 
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y ésta, a su vez, superior a la de ramas e inflorescencias. En el castañar de madera y en 
el rebollar las hojas también fueron la parte del desfronde que con más fósforo 
contribuyeron, siendo esta cantidad significativamente superior a la aportada por el 
resto de fracciones del árbol. 
 
El fósforo que potencialmente puede retornar al suelo a través de las hojas de 
los dos tipos de castañares fue significativamente mayor respecto al de las hojas del 





Las hojas caídas a través del desfronde comprenden la fracción que más calcio 
aporta al suelo en las tres parcelas de modo que el castañar de fruto aporta 13.90 Kg 
ha-1año-1, 18.09 Kg ha-1 año-1 el castañar de madera y 14,91 Kg ha-1 año-1 el rebollar. 
En segundo lugar, las ramas fueron el segundo órgano del desfronde aéreo que más 

























Figura 53. Cantidad de calcio (Kg ha-1 año-1) que retorna anualmente al suelo en cada 
fracción en las tres parcelas (media de los cuatro ciclos, media ± error estándar). 
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Los aportes de calcio a través de los distintos órganos que retornan anualmente 
al suelo se muestran en la Tabla.70. Nuevamente, en las tres parcelas las hojas fueron 
los órganos a través de los cuales más calcio retorna al suelo, estableciéndose 
diferencias significativas respecto al resto de componentes del árbol.  
 
Las hojas no mostraron diferencias significativas para las cantidades de fósforo 
entre las tres parcelas, ni frutos ni cúpulas entre los dos castañares. Sin embargo, el 
calcio aportado por las ramas del castañar de fruto fue significativamente mayor que el 
de ramas del castañar de madera y del rebollar. 
 
Tabla 70. Retorno potencial de calcio (Kg ha-1 año-1) en cada fracción del 
desfronde en las tres parcelas. 
 
 Hojas Ramas Inflorescencias Frutos Cúpulas 
CT (fruto) a 13,90 a a 4,82 b b 0,74 c a 0,62 c a 1,71 c 
CT (madera) a 18,09 a b 2,26 b a 1,31 c a 0,42 c a 0,92 c 
Rebollo a 14,91 a b 2,27 b b 0,22 c - - 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD para el retorno potencial de calcio entre 
fracciones del desfronde dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada fracción del 




A través de las hojas retorna la mayoría del magnesio al suelo forestal. Las 
hojas del castañar de madera son las que más magnesio aportan con 11,62 Kg ha-1año-
1, seguido del castañar de fruto con 7,38 Kg ha-1 año-1y del rebollar con 5,57 Kg ha-1 
año-1 (Fig. 54). El magnesio que llega al suelo por medio del resto de órganos del 
desfronde en las tres parcelas es mucho menor que el que lo hace a través de las hojas, 
al igual que observaron otros autores como Hernández et al. (1995) o Gallardo et al. 
(1999).  
 
























Figura 54. Cantidad de magnesio (Kg ha-1 año-1) que retorna anualmente al suelo en cada 
fracción en las tres parcelas (media de los cuatro ciclos, media ± error estándar). 
 
Los Kg ha-1 año-1 de magnesio que retornan anualmente al suelo por medio del 
desfronde en las tres parcelas de experimentación se muestran en la Tabla 71. Según 
los resultados obtenidos, a través de las hojas del castañar de madera retornan las 
mayores cantidades de este elemento, siendo significativamente superiores a las que lo 
hacen tanto por medio del castañar de fruto como del rebollar. Dentro de cada parcela, 
las hojas son la fracción que más magnesio aporta al suelo forestal, siendo dicha 
cantidad significativamente superior a la aportada por el resto de fracciones. 
 
 
Tabla 71. Retorno potencial de magnesio (Kg ha-1año-1) en cada fracción del 
desfronde en las tres parcelas. 
 
 Hojas Ramas Inflorescencias Frutos Cúpulas 
CT (fruto) b 7,38 a a 0,70 b a 0,51 b a 0,59 b a 1,33 b 
CT (madera) a 11,62 a a 0,65 b a 0,87 b a 0,46 b a 0,50 b 
Rebollo b 5,57 a a 0,66 b b 0,18 b - - 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) para el retorno potencial de magnesio entre fracciones del 








Al igual que en el resto de nutrientes estudiados, las hojas son el principal 
vector para el retorno de potasio al suelo. Inflorescencias, frutos y cúpulas en los dos 
castañares también tuvieron importancia a la hora del aporte de potasio (Fig. 55). Así, 
el potasio que retorna a suelo forestal a través de las hojas alcanza valores en torno a 
los 7,60 Kg ha-1 año-1 en ambos castañares y de 4,44 Kg ha-1 año-1 en el rebollar. Estos 
valores están ligeramente por debajo de los encontrados por Santa Regina et al. (2001) 
en castañares de la Sierra de Gata (Salamanca), que indicaron valores de 15,4 y 17,3 
Kg ha-1 año-1 en castañares de España y Francia respectivamente, mientras que para el 
rebollar los datos obtenidos son similares a los establecidos por Gallardo et al. (1999) 






















Figura 55. Cantidad de potasio (Kg ha-1 año-1) que retorna anualmente al suelo en cada 
fracción en las tres parcelas (media de los cuatro ciclos, media ± error estándar). 
 
Las diferencias significativas detectadas para las cantidades de potasio que 
vuelven al suelo forestal por medio de la hojarasca se indican en la Tabla 72. En las 
tres parcelas, las hojas aportaron las mayores cantidades de potasio que retornan al 
suelo, siendo este aporte significativamente superior al del resto de fracciones. 
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Tabla 72. Retorno potencial de potasio (Kg ha-1año-1) en cada fracción del 
desfronde en las tres parcelas. 
 
 Hojas Ramas Inflorescencias Frutos Cúpulas 
CT (fruto) a 7,54 a b 0,45 d a 1,92 c a 3,03 b a 3,36 b 
CT (madera) a 7,62 a b 0,66 d a 3,01 b a 1,89 c a 1,68 c 
Rebollo b 4,44 a a 1,41 b b 0,13 c - - 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD para el retorno potencial de potasio entre 
fracciones del desfronde dentro de cada parcela. Letras de color azul indican diferencias significativas para cada fracción del 
desfronde entre parcelas. 
 
En cuanto a las diferencias entre órganos, destaca el mayor aporte de potasio a 
través de las hojas e inflorescencias de ambos tipos de castañares frente al rebollar, 
mientras que en las ramas observamos lo contrario, las ramas del rebollar aportan una 
cantidad estadísticamente superior a la de las ramas de ambos tipos de castañares 
(Tabla 72). 
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4.4. DESCOMPOSICIÓN DE HOJARASCA.  
 
La descomposición de la hojarasca en los ecosistemas forestales es un proceso 
de gran importancia ya que como resultado de los procesos de descomposición de la 
materia orgánica los elementos nutritivos pasan a la solución del suelo, de donde serán 
absorbidos por las raíces, entrando en la dinámica del ciclo biogeoquímico (Switf, 
1976). 
 
4.4.1. Evolución de la pérdida de materia seca.  
 
La dinámica de la pérdida de peso de las hojas de Castanea sativa y Quercus 
pyreanica confinadas en las bolsas de descomposición en las tres parcelas a lo largo de 
los 890 días que duró el ensayo de descomposición tal como se indicó en el apartado 
correspondiente de materiales y métodos se muestra en las Figuras 56 a 61. En todos los 
casos se observó una tendencia general a la disminución gradual del peso siguiendo un 
modelo bifásico. Durante los dos primeros meses de los nueve experimentos se estimó 
una fuerte pérdida de peso, posteriormente hasta el final del proceso siguió una fase de 
disminución de peso más débil caracterizada por incrementos y pérdidas. El elevado 
grado de mineralización inicial se debe a la lixiviación de los materiales solubles 
contenidos en la hojarasca y al consumo por parte de los microorganismos del material 
lábil de la hojarasca (Vinton y Burke, 1997; Smolander et al., 1996). Los compuestos 
lábiles de la hojarasca proveen una fuente de energía prontamente disponible para la 
comunidad descomponedora, y, por tanto, tienen una gran influencia en los estadios 
iniciales del proceso. Además, estas fuertes pérdidas iniciales también son debidas a 
otras causas que actúan paralelamente a los procesos de lixiviación, como pueden ser 
fragmentación física de los restos vegetales, radiación solar y a la actividad de la 
microfauna del suelo (Arriaga y Maya, 2007; Martínez-Yrízar et al., 2007). 
 
Esta primera fase está controlada por la concentración de sustancias solubles 
fácilmente lixiviables y de nutrientes limitantes para la actividad microbiana como son 
el nitrógeno, fósforo, azufre,...(Berg, 1986) y ha sido observada por un gran número de 
autores (Gallardo y Merino, 1993; Moro y Domingo, 2000; García, 2001; Isaac y Nair, 
2005; Webster et al., 2005; Goma-Tchimbakala y Bernhard-Reversat, 2006; Huang et 
al. 2007; Martínez-Yrízar et al., 2007; Imgraben y Dittmann, 2008). 
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La segunda fase del proceso de descomposición se caracteriza por una 
disminución en forma de dientes de sierra de la masa remanente. Al contrario de la 
primera fase del proceso de descomposición, en esta segunda el material orgánico de 
naturaleza más compleja y más resistente a la descomposición es quien regula el 
proceso (Almendros et al., 2000). Los tipos de hojarasca que poseen mayores 
concentraciones de sustancias solubles y elementos nutritivos tendrán unas fases 
iniciales de descomposición bastante rápidas, no obstante, esto origina un aumento en el 
tiempo de la proporción de lignocelulosa en la hojarasca en descomposición, con lo que 
se reduce la tasa de descomposición. En los residuos vegetales con una menor 
concentración de materiales solubles no se produce una pérdida de peso inicial tan 
pronunciada; estos tipos de hojarasca se descomponen con una tasa de descomposición 
más constante de modo que en las últimas etapas la tasa de descomposición puede ser 
similar a la encontrada en hojarascas con composiciones químicas más favorables 
(Berg, 1986). 
 
En la época estival, periodo con baja humedad en la capa superficial del suelo, el 
proceso de mineralización se ralentizó, mientras que a lo largo del otoño e invierno, 
coincidiendo con la época de lluvias, se favoreció la actividad de la microbiota 
descomponedora y se producen perdidas más significativas de material. A lo largo de 
esta segunda fase, aunque hay una tendencia clara a la pérdida de peso, se hallaron 
algunos aumentos de masa en algunos muestreos. Estos incrementos de peso pueden 
estar debidos a la contaminación de polvo, al aumento de masa de heterótrofos 
asociados a la hojarasca y a las condiciones aleatorias a las que están sometidas las 
muestras debido a la variabilidad de las condiciones ambientales, de la composición 
química de la hojarasca y de la microbiota responsable de la degradación de los restos 
vegetales (Louiser y Parkinson, 1976). Otros factores que también influyen en estos 
aumentos de peso son la introducción de raíces en las bolsas de descomposición, 
procesos aleatorios en el ataque de la mesofauna o la variabilidad y cantidad de 
micronichos donde compiten las comunidades microbianas edáficas que aparecen en 






























 Figura 56. Evolución de la pérdida de materia seca durante la descomposición de hojas de los tres 
























Figura 57. Evolución de la pérdida de materia seca durante la descomposición de hojas de los tres 























Figura 58. Evolución de la pérdida de materia seca durante la descomposición de hojas de los tres 
manejos forestales en el rebollar a lo largo del periodo de estudio. 
 
 

























Figura 59. Evolución de la pérdida de materia seca durante la descomposición de hojas del castaño 

























Figura 60. Evolución de la pérdida de materia seca durante la descomposición de hojas del castaño 

























  Figura 61. Evolución de la pérdida de materia seca durante la descomposición de hojas del 
rebollar en las tres parcelas a lo largo del periodo de estudio. 
 
Con el fin de averiguar si existían diferencias significativas en la pérdida de 
materia seca durante el proceso de descomposición de los nueve experimentos del 
experimento, se realizaron análisis de la varianza de dos factores, experimento y año 
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(Tabla 73). Este análisis parámetrico de la varianza bifactorial únicamente detectó 
diferencias significativas para el año. Esto nos confirma que las masas remanentes de 
las hojas en descomposición fueron significativamente mayores el primer año respecto 
al segundo en los nueve experimentos pero no se encontraron diferencias en la pérdida 
de peso entre ellos a lo largo del proceso. En nuestro estudio, ni la especie ni el distinto 
manejo al que es sometido el castaño parece afectar a la dinámica de la pérdida de peso 
de la hoja en las bolsas de descomposición por lo que parece que el proceso de 
descomposición está controlado por otros factores. En otros trabajos sobre 
descomposición de hojarasca se observa que las hojas se descomponen más rápidamente 
bajo la clase de árbol del que procede. Esto indica una especialización de la comunidad 
microbiana que se adapta a determinadas características ambientales físicas y, sobre 
todo, químicas como pueden ser el pH, el contenido de nutrientes, etc., creadas por el 
tipo de hojarasca que cae al suelo (Fioretto et al., 2005). En nuestro estudio, el hecho de 
no observar diferencias en el proceso de pérdida de masa entre los experimentos 
estudiados posiblemente se deba a la igualdad de las condiciones climáticas en las tres 
parcelas de estudio y a la similitud en la composición química y de factores físicos de 
las hojas como dureza o textura. 
 
Tabla 73. Análisis de la varianza de las masas remanentes de las hojas 
durante el periodo de descomposición con dos factores (experimento y año). 
 
Fuente gl F Significación 
Experimento 8 1,683 0,110 
Año 2 163,133 0,000 
Experimento * Año 16 0,303 0,996 
Los valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD. 
 
4.4.1.1. Tasas de descomposición. 
 
Las tasas de descomposición (k) de cada tipo de hojas en las distintas parcelas, 
calculadas según Olson (1963) con el modelo exponencial simple a partir de las masas 
remanentes obtenidas a lo largo del proceso de descomposición se muestran en la Tabla 
74. Los valores de estas tasas oscilaron entre 0.33 (experimento hojas de rebollo en el 
castañar de madera) y 0.50 (experimento hojas de castaño de fruto en el rebollar). 
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Las tasas más altas se correspondieron con los primeros meses cuando las 
pérdidas de materia seca fueron más intensas, posteriormente, a medida que el proceso 
avanzó las tasas de descomposición fueron tomando valores más bajos debido a la 
menor cantidad de materia seca mineralizada. 
 
Estas tasas de descomposición se encuentran dentro del rango general de las 
estimaciones de k. Aerts (1997a), a través de una compilación de datos bibliográficos, 
reporta un valor medio de 0,35 año-1 para la constante de descomposición k en la región 
mediterránea.  
 
Tabla 74. Tasas de descomposición (año-1) de las distintas hojas calculadas a partir de las masas 
remanentes según el modelo exponencial simple. 
 
   Castañar de fruto Castañar de madera Rebollo 
Año Mes Días CT (fr) CT (md) RB CT (fr) CT (md) RB CT (fr) CT (md) RB 
mar 72 0,98 1,12 0,97 0,98 1,43 1,10 1,20 1,32 1,29
abr 121 1,09 1,12 0,98 1,12 1,29 1,04 1,20 0,91 1,02
jun 182 0,82 0,86 0,77 1,04 0,94 0,89 0,93 0,96 0,87
ago 245 0,69 0,70 0,56 0,71 0,77 0,59 0,73 0,76 0,67
oct 301 0,58 0,63 0,52 0,64 0,65 0,53 0,59 0,66 0,59
2001 
dic 360 0,58 0,66 0,57 0,53 0,64 0,54 0,51 0,64 0,56
feb 398 0,65 0,70 0,56 0,68 0,71 0,57 0,58 0,66 0,54
abr 457 0,58 0,69 0,53 0,64 0,64 0,64 0,52 0,52 0,58
jun 518 0,58 0,63 0,46 0,63 0,60 0,48 0,51 0,54 0,48
ago 586 0,54 0,51 0,37 0,56 0,55 0,42 0,39 0,46 0,44
oct 643 0,45 0,54 0,43 0,49 0,53 0,41 0,41 0,49 0,39
2002 
dic 698 0,59 0,57 0,37 0,52 0,61 0,42 0,43 0,51 0,39
feb 771 0,52 0,57 0,39 0,59 0,52 0,40 0,51 0,50 0,46
abr 824 0,49 0,49 0,32 0,52 0,48 0,38 0,45 0,48 0,412003 
jun 890 0,44 0,46 0,37 0,48 0,46 0,33 0,50 0,43 0,38
 
La Tabla 75 muestra algunos valores encontrados según el modelo exponencial 
negativo (Olson, 1963) para algunas especies leñosas en diferentes zonas geográficas. 
Los valores más altos para las tasas de descomposición se corresponden con zonas 
tropicales donde las condiciones climáticas son muy favorables para la descomposición 
de la hojarasca. 
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Tabla 75. Tasas de descomposición de la hojarasca de especies leñosas calculadas 
según el modelo exponencial simple negativo. 
Especie Tasa (k) Zona Referencia 
Castanea sativa 0,41-0,62 Inglaterra Lousier y Parkinson, 1976 
Castanea sativa 0,93 Francia Cortez, 1998 
Castanea sativa 1,43 Francia Cortez, 1998 
Quercus pyrenaica 0,34 España Gallardo y Merino, 1993 
Quercus ilex L. 0,30 Italia Fioretto et al., 2005 
Quercus ilex L. 0,59 España Garrido, 2001 
Quercus suber 0,40 España Gallardo y Merino, 1993 
Quercus coccifera 0,40 España Gallardo y Merino, 1993 
Quercus serrata 2,37 India Pandey et al., 2007 
Pinus pinaster 0,12 España Moro y Domingo, 2000 
Mangifera indica 2.35 India Isaac y Nair, 2005 
Populus 
tremuloides 1,16 Alaska Lousier y Parkinson, 1976 
Castanopsis 
kawakamii 4,46 China Yang et al., 2004a 
Cryptomeria 
japonica 0,38 Japón Joo et al., 2006 
Castanopsis 
sieboldii 0,87 Japón Xu et al., 2004 
 
El análisis de la varianza de dos factores, experimento y año, al igual que ocurría 
con la pérdida de materia seca, revelaron la existencia de diferencias significativas sólo 
para el año, pero no se observaron ni para el experimento ni para la interacción (Tabla 
76). 
 
Tabla 76. Análisis de la varianza de las tasas de descomposición según el 
modelo exponencial simple de las hojas durante el periodo de descomposición 
con dos factores (experimento y año). 
 
Fuente gl F Significación 
Experimento 8 0,568 0,802 
Año 2 12,480 0,000 
Experimento * Año 16 0,094 1,000 
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD. 
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Asumiendo que las tasas de descomposición recogidas en el último muestreo no 
cambian hasta el final del proceso de descomposición, se calculó el tiempo teórico 
necesario para que se descomponga el 50%, 95% y 99% de la hojarasca (Tabla 77). El 
tiempo transcurrido en descomponer el 50% de la masa inicial del material en 
descomposición se denomina vida media y es equivalente a 0,693/k. Se trata de un 
parámetro descriptivo de gran utilidad para comparar la duración de la degradación de 
la hojarasca, incluso en aquellos casos donde no es aplicable el modelo exponencial 
(Olson, 1963). Cuanto más bajo sea su valor, mayor será la velocidad de 
descomposición de la materia orgánica y la liberación de nutrientes. 
 
Tabla 77. Tasas de descomposición medias (k, años-1) (Olson, 1963) y parámetros 
asociados (1/k, T50, T95; T99). 
 
 Tm T50 T95 T99 
Parcela Hojas K 
(año-1) Años Días Años Días Años Días Años Días
CT (fruto) 0,46 2,17 793 1,51 550 6,52 2380 10,87 3967
CT (madera) 0,37 2,70 986 1,87 684 8,11 2959 13,51 4932CT (fruto) 
Rebollar 0,44 2,27 830 1,58 575 6,82 2489 11,36 4148
CT (fruto) 0,46 2,17 793 1,51 550 6,52 2380 10,87 3967
CT (madera) 0,33 3,03 1106 2,10 767 9,09 3318 15,15 5530CT (madera) 
Rebollar 0,48 2,08 760 1,44 527 6,25 2281 10,42 3802
CT (fruto) 0,43 2,33 849 1,61 588 6,98 2547 11,63 4244
CT (madera) 0,38 2,63 961 1,82 666 7,89 2882 13,16 4803Rebollar 
Rebollar 0,50 2,00 730 1,39 506 6,00 2190 10,00 3650
 
Las hojas del rebollo en su propio medio presentaron los valores más bajos de 
vida media, es decir, es el tipo de hojarasca que más rápidamente se degradaría. Por el 
contrario, las hojas del castaño de madera situadas en su propia parcela mostraron los 
valores más elevados de vida media, por lo que serían las que se descomponen más 
lentamente. Estas hojas del castañar de madera serían las que más lentamente se 
degrada, no solamente en su parcela, sino también en las otras dos parcelas de estudio. 
 
- Tasas mensuales. 
 
La Tabla 78 muestra las tasas de descomposición mensuales (año-1) de las 
distintas hojas calculadas a partir de las masas remanentes según el modelo exponencial 
simple. Los valores más altos se encontraron en los primeros meses, coincidiendo con 
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las pérdidas de masa más pronunciadas. En el resto de meses las tasas mensuales son 
considerablemente menores, incluso en ocasiones se obtuvieron tasas negativas. Éstas 
son consecuencia de la manera de evaluar la descomposición en base a los pesos de 
muestras diferentes tomadas en meses sucesivos. Puede resultar que, accidentalmente, 
una muestra tenga peso mayor a la del mes anterior. Como ya se mencionó al describir 
la pérdida de materia seca, estos aumentos son bastante frecuentes en las medidas de la 
descomposición de hojarasca a través del método de Bocock y Gilbert (1957), sobre 
todo en las fases más tardías del proceso. En nuestro estudio, las tasas mensuales 
negativas son más frecuentes en los meses estivales, periodo en el cual, debido a las 
altas temperaturas y a la baja humedad del suelo, el proceso se ralentiza. Durante los 
meses otoñales, mucho más favorables para la degradación del material vegetal, fue 
menos frecuente el encontrarnos con tasas mensuales negativas. 
 
Tabla 78. Tasas de descomposición mensuales (año-1) de las distintas hojas 
calculadas a partir de las masas remanentes según el modelo exponencial simple. 
 
   CT (fr) CT (md) RB 










mar 72 0,95 1,10 0,94 0,96 1,40 1,08 1,18 1,29 1,26
abr 121 0,51 0,45 0,41 0,53 0,44 0,39 0,48 0,12 0,25
jun 182 0,09 0,12 0,11 0,29 0,08 0,20 0,13 0,36 0,20
ago 245 0,08 0,06 -0,01 -0,06 0,07 -0,07 0,04 0,05 0,03
oct 301 0,02 0,06 0,06 0,06 0,03 0,05 0,00 0,04 0,04
2001 
dic 360 0,10 0,13 0,13 0,00 0,09 0,10 0,02 0,08 0,07
feb 398 0,13 0,11 0,05 0,20 0,14 0,09 0,12 0,08 0,03
abr 457 0,01 0,07 0,04 0,05 0,02 0,14 0,02 -0,05 0,10
jun 518 0,06 0,02 -0,01 0,07 0,03 -0,09 0,04 0,08 -0,02
ago 586 0,03 -0,04 -0,04 0,00 0,02 0,00 -0,06 -0,02 0,01
oct 643 -0,05 0,07 0,10 -0,02 0,03 0,02 0,06 0,08 -0,01
2002 
dic 698 0,18 0,08 -0,03 0,07 0,12 0,04 0,05 0,05 0,03
feb 771 -0,01 0,05 0,06 0,12 -0,04 0,02 0,12 0,04 0,11
abr 824 0,01 -0,04 -0,04 -0,03 0,00 0,00 -0,02 0,01 -0,022003 
jun 890 -0,02 0,00 0,07 0,00 0,02 -0,02 0,08 -0,01 0,00
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La Tabla 79 muestra el análisis de la varianza de dos factores realizadas para los 
distintos experimentos estudiados. Solamente se observaron diferencias significativas 
para el año, mientras que no se observaron diferencias para el experimento ni para la 
interacción. 
  
Tabla 79. Análisis de la varianza de las tasas de descomposición mensuales 
según el modelo exponencial simple de las hojas durante el periodo de 
descomposición con dos factores (experimento y año). 
 
Fuente gl F Significación 
Experimento 8 0,023 1,000 
Año 2 13,949 0,000 
Experimento * Año 16 0,018 1,000 
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD 
 
4.4.1.2. Ajustes de líneas de regresión. 
 
La pérdida de masa remanente frente al tiempo transcurrido durante el proceso 
de descomposición de las hojas contenidas en las bolsas se ajustó a través del modelo 
exponencial simple: 
 
(Xt = X0 e-kt) 
 
En todos los casos se obtuvo un grado de ajuste significativo. Los valores de r2 
de la ecuación exponencial simple oscilan entre 0.95 (hojas de castaño de madera en el 
rebollar) y 0.87 (hojas de rebollo en el castañar de madera) (Tabla 80). Esto indica que 
el modelo exponencial simple negativo explica ente el 95% y el 87% de la variación de 
la pérdida de masa con el tiempo. 
 
El modelo exponencial simple negativo ha sido ampliamente utilizado por 
muchos autores (Jenny et al., 1949; Olson, 1963; Santa Regina, 2001; Salamanca et al., 
2003; Allison y Vitousek, 2004; Kim y Rejmánkova, 2004; Albers et al., 2004; Blanco, 
2004; Bayala et al., 2005; Fioretto et al., 2005; Martínez-Yrízar et al., 2007; Barbhuiya 
et al., 2008; Wang et al., 2008). Aunque para describir el proceso de descomposición se 
pueden emplear otros modelos, el modelo exponencial simple negativo es el más usado 
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debido a que es capaz de describir de una manera correcta la descomposición y, con una 
sola constante, se caracteriza la pérdida de masa, facilitando las comparaciones con 
otros estudios (Wieder y Lang, 1982). 
 
Tabla 80. Ecuaciones exponenciales entre las masas remanentes de hojas y el 
tiempo (años) para los experimentos estudiados. 
 
Parcela Hojas Ecuación R2 F p g.l. 
CT (fr) y = 84,422e-0,449x 0,943 231,660 0,0001 14 
CT (md) y = 83,743e-0,299x 0,889 112,168 0,0001 14 CT (fr) 
RB y = 86,572e-0,435x 0,941 223,808 0,0001 14 
CT (fr) y = 81,406e-0,4243x 0,933 193,996 0,0001 14 
CT (md) y = 81,574e-0,3023x 0,868 92,393 0,0001 14 CT (md) 
RB y = 85,861e-0,4588x 0,941 221,915 0,0001 14 
CT (fr) y = 83,855e-0,395x 0,946 246,454 0,0001 14 
CT (md) y = 82,714e-0,328x 0,917 155,543 0,0001 14 RB 
RB y = 85,686e-0,388x 0,908 138,687 0,0001 14 
 
Otros autores han empleado el modelo exponencial doble (Lousier y Parkinson, 
1976; Wieder y Lang, 1982; Garrido, 2001; Don y Kalbitz, 2005). La ecuación general 
sería de la siguiente forma: 
 




Xt = la cantidad de material remanente en el tiempo t. 
X1 = cantidad inicial de material lábil. 
X2 = cantidad inicial de material resistente. 
k1 = tasa de descomposición para la fracción lábil. 
k2 = tasa de descomposición para el componente resistente. 
 
Este modelo supone que el material inicial es heterogéneo y está compuesto por 
dos tipos de fracciones, una lábil (azúcares, almidones, proteínas) y otra resistente 
(ligninas, celulosa, taninos, ceras). El componente más lábil, susceptible de lavado 
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Otro modelo empleado para explicar el proceso de descomposición es el 
asintótico (Wieder y Lang, 1982) según el cual existe una fracción de la hojarasca que, 
teóricamente, no se llega a descomponer. La ecuación de este modelo sería: 
 




X2 representa la fracción de la hojarasca resistente a la degradación. 
 
Si bien es cierto que no existe materia orgánica totalmente inalterable, también 
lo es que existen fracciones de humus cuya tasa de descomposición es virtualmente cero 
(Kononova, 1982). En hojas con un alto contenido tanto de nitrógeno como de lignina la 
descomposición puede frenarse e incluso detenerse, debido a que dichos compuestos 
reaccionan dando lugar a compuestos recalcitrantes que no son fácilmente degradados 
por los microorganismos del suelo (Fog, 1988). 
 
Aunque todavía se sabe poco de las razones por las que la descomposición de la 
materia vegetal parece detenerse, es posible que cambios en las condiciones climáticas o 
aportes de nutrientes sean necesarios para permitir que continúe la descomposición. 
(Coûteaux et al., 1998). 
 
4.4.1.3. Índices de descomposición. 
 
Se establecieron varios índices de descomposición, considerando la hojarasca 
total en cada parcela o bien solo las hojas (Tabla 81). En los tres casos, los índices de 
descomposición considerados solamente para las hojas fueron mayores que los 
considerados para la hojarasca total. Esto se debe a que esta hojarasca total incluye 
material leñoso más lignificado que ralentiza el proceso de descomposición de la 
hojarasca (Meentemeyer y Berg, 1986).  
 
Considerando la hojarasca total, los mayores coeficientes de descomposición Kj 
y Ko se estimaron para el castañar de madera, seguido del rebollar y por último, del 
castañar de fruto. Sin embargo, al considerar las hojas solamente, los coeficientes de 
descomposición Kj y Ko en los dos castañares se igualaron, siendo más altos que para el 




Tabla 81. Índices de descomposición para la hojarasca total y las hojas. 
 
Parcelas A (Kgha-1) F (Kgha-1) A+F (Kgha-1) Kj P K0 Kd 
Hojarasca total        
Castañar (fruto) 2153,69 8888,97 11042,66 0,20 420,04 0,24 0,80
CT (madera) 5236,59 9551,66 14788,25 0,35 1854,30 0,55 0,65
Rebollar 3492,87 8226,28 11719,15 0,30 1041,04 0,42 0,70
Hojas        
Castañar (fruto) 2153,69 2646,47 4800,16 0,45 966,30 0,81 0,55
CT (madera) 3101,18 3743,87 6845,05 0,45 1405,00 0,83 0,55
Rebollar 2623,21 4286,16 6909,37 0,38 995,93 0,61 0,62
Las constantes y los parámetros siguen las formulas: Kj=A/(A+F), P=AKj, K0=A/F, Kd=(A-P)/A. A, 
producción anual; F, hojarasca total u hojas acumuladas en el suelo del bosque, Kj, índice de 
Jenny; K0, índice de Olson; P, pérdida anual de la hojarasca producida;  Kd, coeficiente de 
acumulación anual. 
 
En nuestro estudio no se encontraron apenas diferencias entre las tasas de 
descomposición calculadas a partir del método de las bolsas de descomposición frente a 
las obtenidas a partir del material acumulado en el suelo y los aportes anuales. Por regla 
general, las constantes de descomposición deducidas a partir del método de las bolsas 
de descomposición son más altas. Esto se puede explicar debido a que las bolsas 
solamente incluyen hojas mientras que en el suelo se encuentra también material leñoso 
cuya descomposición más lenta, así como restos orgánicos parcialmente decompuestos 
que ya han perdido sus componentes lábiles por lo que su proceso de degradación es 
bastante lento (Attiwill y Adams, 1993). Además el ambiente dentro de las bolsas de 
descomposición es algo distinto del ambiente natural, ya que se consigue una mayor 
homogeneidad del sustrato y una mayor humedad en las hojas, factores que pueden 
llegar a producir una sobreestimación de la descomposición real (Lousier y Parkinson, 
1976).  
 
No obstante, en la bibliografía también encontramos casos en los que las 
constantes de descomposición calculadas a través del método de las bolsas son mayores 
(Hart, 1995; Santa Regina y Tarazona, 1995). Según Joergensen (1991) la mesofauna 
puede tener dificultades para su acceso al interior de las bolsas, con lo que disminuye la 
fragmentación y consumo de las hojas y además dentro de estas bolsas las condiciones 
microclimáticas serían menos favorables para la descomposición. 
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4.4.1.4. Control de la descomposición por medio del clima. 
 
Como ya se ha mencionado, la descomposición de la hojarasca está controlada 
por tres factores: el clima, la composición química del material a descomponer y por la 
actividad de los organismos del suelo. Para determinar la influencia que las variables 
climáticas pueden tener sobre la degradación de la hojarasca en nuestro estudio se 
correlacionaron las tasas de descomposición con la precipitación, temperatura media, 
temperatura máxima, temperatura mínima, relación precipitación/temperatura media y 
contenido en humedad de la hojarasca. (Tabla 82). 
 
En todos los experimentos estudiados se encontraron correlaciones significativas 
y positivas entre las constantes de descomposición y el contenido de humedad de las 
hojas del interior de las bolsas, es decir, la descomposición de las hojas confinadas en 
bolsas se ve favorecida por el contenido en humedad retenida en su interior. Otros 
autores también han observado esta relación positiva (Gallardo y Merino, 1993; Austin 
y Vitousek, 2000, Blanco, 2004; Girón, 2004). Gallardo et al. (1996) aconsejan utilizar 
los datos de humedad de la hojarasca y del suelo frente a los de precipitación, ya que la 
descomposición se lleva a cabo en el suelo y está más relacionada con la distribución de 
la precipitación que con la cantidad total. En nuestro estudio, la precipitación no está 
correlacionada con las tasas de descomposición. Generalmente, la precipitación produce 
un efecto positivo en la descomposición durante las primeras fases del proceso debido al 
lavado de componente solubles de la hojarasca (Salamanca et al., 2003). 
 
Tabla 82. Correlaciones entre las tasas de descomposición y las variables climáticas. 
 











media (Lm-2/ Cº) 
% 
Humedad 
CT (fr) -0,439 0,040 0,021 0,061 -0,387 0,719(**) 
CT (md) -0,440 0,045 0,021 0,072 -0,372 0,641(**) CT (fr) 
RB -0,453 0,105 0,080 0,134 -0,397 0,652(**) 
CT (fr) -0,336 -0,005 -0,003 0,020 -0,193 0,587(*) 
CT (md) -0,391 0,024 0,038 0,038 -0,254 0,595(*) CT (md) 
RB -0,534(*) 0,198 0,198 0,213 -0,439 0,593(*) 
CT (fr) -0,347 0,003 0,008 0,029 -0,034 0,607(*) 
CT (md) -0,360 -0,009 0,023 0,006 -0,029 0,587(*) RB 
RB -0,416 0,070 0,104 0,086 -0,119 0,649(**) 
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En climas mediterráneos, caracterizados por la alternancia entre estaciones 
húmedas y secas, la influencia de la humedad en la descomposición es bastante fuerte 
(Coûteaux et al., 1995). Estos periodos de humectación y desecación influyen 
notablemente sobre el crecimiento de la población microbiana, afectando a los flujos de 
mineralización de carbono y nitrógeno (Bottner, 1985). Debido a las altas temperaturas 
durante el periodo estival se produce un secado de la superficie del suelo que impide el 
establecimiento de una microflora estable sobre la hojarasca, lo que provoca el 
desplazamiento de las condiciones idóneas de mineralización hacia horizontes más 
profundos donde la humedad tiende a ser constante (Rovira y Vallejo, 1997). Aunque se 
produzca una humectación repentina de la superficie del suelo, después de un periodo 
de sequía que lleve a un aumento de la mineralización, el efecto neto de los 
experimentos de secado afecta negativamente a la velocidad de descomposición y 
mineralización de la materia orgánica (Escudero et al., 1987; Rovira y Vallejo, 1997). 
 
En cuanto a los efectos de la temperatura, en ninguno de los nueve experimentos 
del ensayo se encontró una correlación de dicho factor con las tasas de descomposición. 
En el clima mediterráneo, las temperaturas no son tan altas como para inhibir la 
actividad microbiana más que en ocasiones puntuales a lo largo del año, más bien al 
contrario son suaves y favorables para la actividad de la microbiota descomponedora. 
Cuando se observa un efecto negativo sobre la descomposición se debe a la 
coincidencia en el tiempo de las temperaturas altas con los periodos de sequía (Garrido, 
2001).  
 
Los efectos que ejercen la temperatura y la humedad sobre la descomposición de 
la materia orgánica están muy relacionados y resulta complicado evaluar el efecto de 
cada una por separado (Boddy, 1983). En un estudio de especies mediterráneas en el sur 
de Francia, Cortez (1998) concluye que en los sitios más húmedos, donde la humedad 
no va a ser un factor limitante durante largos periodos de tiempo, la temperatura parece 
ser el factor determinante, mientras que en los sitios más áridos la humedad del suelo es 
el factor más importante durante los primeros estadios de la descomposición. 
Resultados similares han sido obtenidos por Escudero et al. (1987) para especies de 
Quercus, Virzo de Santo et al., (1993) y Murphy et al. (1998), que observaron que 
cuando la hojarasca es hidratada se produce un aumento de la actividad microbiana. 
Santa Regina (2001) demuestra en una zona semi-árida del oeste español que se produce 
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una parada casi completa en la descomposición durante los periodos secos, reflejando 
en parte que la hojarasca seca antes el suelo, y también lo humedece antes debido al 
efecto del rocío, y la mineralización continúa cuando la humedad es alta a pesar de las 
bajas temperaturas. En este caso, un incremento de la temperatura de pocos grados 
durante el periodo húmedo tiene efectos significativos (Shanks y Olson, 1961). Durante 
las fases tardías de la descomposición, el efecto de los periodos secos no es detectable. 
Como resultado, en estos ecosistemas, la descomposición de la hojarasca está 
relacionada sobre todo con su propia humedad (Beyer y Irmler, 1991), haciéndose la 
mineralización más lenta cuando la hojarasca está seca. Toutain (1981) subraya, no 
obstante, que hay procesos de descomposición durante el verano (pérdida de materia 
seca por acción de la fauna, el viento o el agua). 
 
Bajo condiciones mediterráneas las temperaturas de invierno no parecen ser un 
factor limitante de primer orden; mejor dicho, la estacionalidad de la humedad 
(necesaria para la actividad biológica) y de las precipitaciones (necesaria para el lavado 
y eliminación de solutos y micropartículas a través de los horizontes minerales del 
suelo) es responsable. Los mayores efectos sobre la descomposición no provienen de la 
cantidad total de las precipitaciones, sino, al menos en la primeras etapas, de la 
distribución de ellas a lo largo del año junto con la temperatura del aire, textura y 
aireación del suelo, humedad y temperatura del horizonte superficial del suelo (Santa 
Regina, 2001). 
 
Además de la distribución de las precipitaciones a lo largo del año, el efecto que 
el agua de lluvia pueda tener sobre la descomposición de la hojarasca depende de su 
captación por la canopia vegetal. La copa de los árboles constituye una barrera física 
para la lluvia, de tal manera que el suelo situado debajo del dosel arbóreo sufre menores 
fluctuaciones de evapotranspiración, humedad y temperatura. Estas condiciones 
propician unas mejores condiciones para los microorganismos descomponedores y por 
lo tanto, se produce un incremento de la velocidad de descomposición (Orgeas et al., 
1998). No obstante, en los casos en que se encuentran tasas de descomposición más 
altas en hojarasca situada lejos de los árboles se ha relacionado con la mayor 
temperatura de los suelos sin cobertura vegetal, que al estar expuestos a la radiación 
solar directa, pueden corregir las condiciones de encharcamiento provocadas por el 
impacto directo de la lluvia. Así, el efecto combinado de la temperatura alta con la 
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humedad edáfica podría acelerar la descomposición (Girón, 2004). 
 
4.4.2. Dinámica de los nutrientes en las hojas en descomposición. 
 
Un aspecto esencial en el estudio de nutrientes en cualquier ecosistema forestal 
lo constituye la dinámica de los nutrientes contenidos en la hojarasca en 
descomposición. La cuantificación de su aporte al suelo, su inmovilización y de su 
mineralización es fundamental para el conocimiento de los equilibrios tróficos y de los 
flujos de bioelementos en los ecosistemas forestales (Rapp y Leonardi, 1988).  
 
La liberación de los nutrientes desde la hojarasca depende de varios factores 
como son las características del material a descomponer, el ambiente de 
descomposición, la concentración inicial del nutriente, la demanda del nutriente por 
parte de la microbiota descomponedora, su afinidad con productos secundarios de la 
descomposición o la naturaleza estructural del nutriente en la matriz de la hojarasca. 
Cada elemento mineral posee diferentes patrones de liberación a lo largo del tiempo de 
tal modo que para algunos será importante la rotura de los componentes orgánicos en 
que están integrados mientras que otros serán liberados mayoritariamente por procesos 
de lixiviación (Seastedt, 1984). 
 
Cuando un nutriente no es limitante para el crecimiento microbiano, es liberado 
desde el inicio de la descomposición. Por el contrario, cuando se trata de un elemento 
que limita a la población microbiana del suelo, dicho elemento sufre una acumulación 
en la hojarasca hasta llegar a una concentración crítica y posteriormente es liberado de 
forma paralela a la materia orgánica (Staaf y Berg, 1982). 
 
A continuación se describe la dinámica de los diferentes elementos estudiados 




La dinámica que siguió el carbono en las hojas contenidas en las bolsas de 
descomposición se muestra en las Figuras 62 a 67. En los diferentes experimentos de 
nuestro ensayo se observó un descenso en la concentración de carbono en los casi dos 
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años y medio que duró el experimento. Este descenso fue ligeramente mayor en el 
primer muestreo debido principalmente a la pérdida de componentes hidrosolubles de la 
hojarasca como hidratos de carbono y sustancias proteicas de bajo peso molecular. 
Solamente en los experimentos hojas de rebollo en el castañar de fruto y hojas de 
rebollo en el castañar de madera y hojas de rebollo en su propia parcela no observamos 
esta disminución en la primera toma. En el resto del proceso la tendencia es a la 
disminución de la concentración, aunque en las últimas fases se registraron algunos 
aumentos. Este incremento en las etapas avanzadas de la degradación de la hojarasca 
también ha sido observado por otros autores (Santa Regina, 1987; García, 2001; Blanco, 
2004) y podría deberse a la acumulación de nitrógeno y lignina en la hojarasca lo que 
lleva a la formación de compuestos similares a dicha lignina y de complejos lignina-
proteína y lignina-polisacáridos que limitarían la acción de la microbiota responsable de 
la descomposición de la hojarasca (Dommergues, 1971). Al final de los 890 días que 
duró el ensayo solamente en los experimentos hojas de castaño de madera en rebollar y 
hojas de rebollo en rebollar se observaron unas concentraciones mayores a las iniciales, 
aunque en estos dos experimentos las concentraciones anteriores al muestreo estaban 
























Figura 62. Evolución de la pérdida de carbono durante la descomposición de hojas de los tres 
manejos forestales en el castañar de fruto a lo largo del periodo de estudio. 























Figura 63. Evolución de la pérdida de carbono durante la descomposición de hojas de los tres 























Figura 64. Evolución de la pérdida de carbono durante la descomposición de hojas de los tres 
























Figura 65. Evolución de la pérdida de carbono durante la descomposición de hojas del castaño de 
fruto en las tres parcelas a lo largo del periodo de estudio. 
























Figura 66. Evolución de la pérdida de carbono durante la descomposición de hojas del castaño de 























Figura 67. Evolución de la pérdida de carbono durante la descomposición de hojas del rebollo en 
las tres parcelas a lo largo del periodo de estudio. 
 
Las regresiones lineales efectuadas entre las concentraciones de masas 
remanentes y las concentraciones de carbono resultaron significativas en cuatro de los 
nueve experimentos estudiados (hojas de castaño de madera en el castañar de fruto, 
hojas de rebollo en el castaño de fruto, hojas de rebollo en el castañar de madera y hojas 
de castaño de fruto en el castañar de madera) (Tabla 83). Generalmente, la evolución del 
carbono orgánico durante el proceso de descomposición es paralela a la pérdida de 
masa, ya que los compuestos estructurales de las hojas tienen como compuesto principal 
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Tabla 83. Relación entre la masa remanente y la concentración de carbono para 
los 9 experimentos estudiados. 
 
Parcela Hojas R2 F df1 df2 Sig. Constante b1 
CT (fr)  0,555 8,726 1 7 0,021 310,364 -0,565 
CT (md)  0,573 9,407 1 7 0,018 363,915 -0,705 CT (fr) 
RB  0,421 5,084 1 7 0,059 380,438 -0,708 
CT (fr)  0,439 5,472 1 7 0,052 319,444 -0,576 
CT (md)  0,523 7,680 1 7 0,028 664,428 -1,331 CT (md) 
RB  0,817 31,165 1 7 0,001 518,688 -1,008 
CT (fr)  0,040 0,290 1 7 0,607 85,309 -0,086 
CT (md)  0,002 0,011 1 7 0,918 51,972 -0,020 RB 
RB  0,197 1,718 1 7 0,231 278,611 -0,497 
Los valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05). 
 
Se realizaron análisis de la varianza de dos vías, experimento y año, que 
solamente mostraron diferencias significativas para el año, no encontrándose diferencias 
ni para el experimento ni para la interacción (Tabla 84). Es decir, la liberación de 
carbono desde las hojas en descomposición no difiere entre los 9 experimentos 
estudiados, pero sí hay diferencias entre los dos años de estudio, donde se observó una 
mayor liberación de carbono el primer año que en el segundo, debido a las fuertes 
pérdidas iniciales de materiales hidrosolubles de las hojas. 
 
Tabla 84. Análisis de la varianza del carbono total remanente de la hojas 
durante el periodo de descomposición con dos factores (experimento y año). 
 
Fuente gl F Significación 
Experimento 2 0,242 0,981 
Año 8 9,699 0,000 
Experimento * Año 16 0,797 0,682 




Generalmente, la dinámica del nitrógeno en las hojas en descomposición 
muestra tres fases: una primera fase de lavado, donde los compuestos nitrogenados 
lábiles son liberados; una segunda de inmovilización donde aumenta la concentración 
de nitrógeno y por último, una fase de mineralización en la cual el nitrógeno es liberado 
al medio (Berg y Staaf, 1981). No obstante, dependiendo de la especie y el ecosistema 
forestal en cuestión se observarán las tres fases o no (Prescott et al., 1992). 
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Las Figuras 68 y 73 muestrean la evolución del contendido en nitrógeno de las 
hojas en descomposición. En nuestro trabajo observamos ligeras pérdidas iniciales en 
los experimentos hojas de rebollo en castañar de fruto, hojas de castaño de fruto en su 
propio medio, hojas de castaño de fruto en castañar de madera, hojas de rebollo en 
rebollar y hojas de castaño de madera en rebollar. Esta primera fase de disminución en 
la concentración de nitrógeno ha observada por otros autores (Berg y Staaf, 1981; 
Albers et al., 2004; Blanco, 2004) y se atribuye al lavado de compuestos nitrogenados 
lábiles (Austin y Vitousek, 2000). Esta etapa tiene en nuestro estudio una duración 
variable entre dos y cuatro meses y a partir de aquí se produjo un incremento en la 
concentración de nitrógeno. En el resto de los experimentos este aumento en la 
concentración de nitrógeno se observó desde el primer muestreo. El incremento en la 
concentración de nitrógeno ha sido observado frecuentemente en la descomposición de 
hojarasca por numerosos autores (Santa Regina et al., 1997; Garrido, 2001; Blanco, 
2004; Teklay y Malmer, 2004; Bayala et al., 2005; Fioretto et al., 2005; Isaac y Nair, 
2005; Joo et al., 2006; Vargas et al., 2006; Huang et al. 2007; Pandey et al., 2007) y 
puede ser atribuido a varias causas, la principal es la inmovilización microbiana. 
Cuando un nutriente es limitante para el crecimiento microbiano es retenido o 
importado a la hojarasca hasta que alcanza un cierto nivel crítico a partir del cual dicho 
nutriente deja de ser limitante y comienza a ser liberado (Schlesinger, 2000). Otras 
causas para este aumento de nitrógeno son la fijación microbiana, aportes exógenos por 
excretas radicales, lixiviado de la canopia vegetal o entrada con el agua de lluvia 

























Figura 68. Evolución de la pérdida de nitrógeno durante la descomposición de hojas de los tres 
manejos forestales en el castañar de fruto a lo largo del periodo de estudio. 
 

























Figura 69. Evolución de la pérdida de nitrógeno durante la descomposición de hojas de los tres 

























Figura 70. Evolución de la pérdida de nitrógeno durante la descomposición de hojas de los tres 

























Figura 71. Evolución de la pérdida de nitrógeno durante la descomposición de hojas del castaño de 




























Figura 72. Evolución de la pérdida de nitrógeno durante la descomposición de hojas del castaño de 

























Figura 73. Evolución de la pérdida de nitrógeno durante la descomposición de hojas del rebollo en 
las tres parcelas a lo largo del periodo de estudio. 
 
Al final de los 890 días que duró el ensayo en la mayoría de los experimentos 
del ensayo se obtuvieron concentraciones más altas que las iniciales. Sólo se observaron 
concentraciones más bajas a las iniciales en los experimentos hojas de castaño de fruto 
en el rebollar y hojas de rebollo en el castañar de fruto e iguales a las iniciales en el 
experimento hojas del castaño de madera en el rebollar. Sin embargo, en estos tres 
experimentos los muestreos anteriores al último mostraban unas concentraciones de 
nitrógeno mayores a las iniciales con lo que concluimos que la tendencia en ellos era 
también al aumento de concentración. 
 
La duración de esta fase de acumulación puede variar entre unos pocos meses a 
varios años (Salamanca et al., 1998; Gallardo y Merino, 1999; Moro y Domingo, 2000; 
Albers et al., 2004; Fioretto et al., 2005; Isaac y Nair, 2005). En nuestro caso, los dos 
años y medio que duró el experimento quizás no hayan sido suficientes para 
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comprender todo el proceso. 
 
El hecho de que a lo largo del proceso se produzcan entradas y salidas de 
nitrógeno en la hojarasca revela que el depósito de nitrógeno en el material en 
descomposición es dinámico, con procesos de inmovilización y liberación. No obstante, 
se conoce poco sobre los mecanismos por los que ocurren y las formas que adopta el 
nitrógeno durante estas transferencias (Berg, 1986). 
 
La Tabla 85 muestra las regresiones lineales realizadas entre la concentración de 
nitrógeno y el peso remanente resultaron significativas y negativas para cinco 
experimentos (hojas de castaño de fruto en su propio medio, hojas de castaño de madera 
en el castañar de madera, hojas de castaño de fruto en el castañar de madera, hojas de 
castaño de madera en el rebollar y hojas de rebollo en su parcela). Es decir, en estos 
cinco experimentos a medida que la hojarasca pierde peso se produce un aumento en la 
concentración de nitrógeno. 
 
Tabla 85. Relación entre la masa remanente y la concentración de nitrógeno para 
los 9 experimentos estudiados. 
 
Parcela Hojas R2 F df1 df2 Sig. Constante b1 
CT (fr)  0,151 2,497 1 14 0,136 11,244 3,012 
CT (md)  0,233 4,265 1 14 0,058 -1,442 3,042 CT (fr) 
RB  0,519 15,110 1 14 0,002 -18,087 5,053 
CT (fr)  0,561 17,882 1 14 0,001 -28,887 5,962 
CT (md)  0,183 3,135 1 14 0,098 4,186 2,660 CT (md) 
RB  0,444 11,195 1 14 0,005 -27,656 5,632 
CT (fr)  0,293 5,808 1 14 0,030 -4,305 3,961 
CT (md)  0,308 6,239 1 14 0,026 -3,169 2,888 RB 
RB  0,110 1,726 1 14 0,210 6,702 3,047 
Los valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05). 
 
El análisis de la varianza de dos factores, experimento y año, realizado para 
conocer si existían diferencias significativas en las concentraciones remanentes de 
nitrógeno, mostró diferencias significativas solamente para el año, mientras que no lo 
hizo en el caso del experimento ni de la interacción (Tabla 86). Es decir, la liberación de 
nitrógeno fue mayor el primer año que el segundo en todos los experimentos estudiados. 
De acuerdo a nuestros resultados, la liberación de un elemento clave en el ciclo 
biogeoquímico como es el nitrógeno no se ve afectada por la especie, ni por el sustrato 
donde se descompone la hoja ni por el manejo forestal.  
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Tabla 86. Análisis de la varianza del nitrógeno total remanente de las hojas 
durante el periodo de descomposición con dos factores (experimento y año). 
 
Fuente gl F Significación 
Experimento 2 1,280 0,260 
Año 8 24,331 0,000 
Experimento * Año 16 0,597 0,880 
Los valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD 
 
4.4.2.3. Relación C/N. 
 
Las Figuras 74 a 79 muestran la dinámica de la relación C/N a lo largo del 
proceso de descomposición. La tendencia general es a la disminución de esta relación, 
aunque durante el transcurso de la descomposición se observaron frecuentes aumentos. 
Solamente en los experimentos hojas de castaño de madera en el rebollar y hojas de 
castaño de fruto en el rebollar en la última toma se encontraron valores más altos que 
los iniciales. No obstante, en estos dos experimentos, en la penúltima recogida los 
valores de la relación C/N fueron similares a los otros experimentos, es decir, en torno a 
valores de 35-40. El comportamiento de la relación C/N es, de alguna manera, inverso 
al del nitrógeno, ya que cuando hay un alto contenido en nitrógeno, la relación C/N es 
















Figura 74. Evolución de la relación C/N durante la descomposición de hojas de los tres manejos 
forestales en el castañar de fruto a lo largo del periodo de estudio. 
 
 


















Figura 75. Evolución de la relación C/N durante la descomposición de hojas de los tres manejos 

















Figura 76. Evolución de la relación C/N durante la descomposición de hojas de los tres manejos 

















Figura 77. Evolución de la relación C/N durante la descomposición de hojas del castaño de fruto en 
las tres parcelas a lo largo del periodo de estudio. 
 
 





















Figura 78. Evolución de la relación C/N durante la descomposición de hojas del castaño de fruto en 

















Figura 79. Evolución de la relación C/N durante la descomposición de hojas del rebollo en las tres 
parcelas a lo largo del periodo de estudio. 
 
La mayoría de autores emplean la relación C/N para determinar el momento en 
el que el nitrógeno deja de ser limitante para la microbiota y comienza a mineralizarse. 
Se suele hablar de una razón C/N crítica por encima de la cual el nitrógeno es 
inmovilizado. Cuando existe una relación C/N alta significa que la cantidad de 
nitrógeno es reducida por lo que los microorganismos descomponedores lo que harán es 
inmovilizar este nitrógeno en sus tejidos. Según avanza la descomposición el carbono 
va siendo mineralizado con lo que la relación C/N va disminuyendo progresivamente y 
cuando llega por debajo del valor crítico comienza la liberación del nitrógeno de una 
manera proporcional a la pérdida de la masa (Berg y Saaf, 1981). El valor de esta 
relación C/N crítica depende de factores como el tipo de hojarasca, la composición de la 
microbiota descomponedora y las condiciones ambientales (Garrido, 2001). La relación 
C/N indica la relación entre la dinámica del nitrógeno y la pérdida de masa durante la 
descomposición. De este modo, el nitrógeno será liberado por mineralización o 
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lixiviado cuando aumenta dicha relación. Si permanece constante, la liberación de 
nitrógeno sigue un modelo similar al de la masa. En caso de que el cociente C/N 
disminuye, el nitrógeno se acumula en forma biológica, física o química. 
 
Lousier y Parkinson (1978) establecen un valor de 30 para la relación C/N crítica 
por encima de la cual el nitrógeno es inmovilizado y por debajo es mineralizado. En 
nuestro trabajo los valores de la relación C/N varían entre 59,16 en el experimento de 
hojas del castaño de fruto en el rebollar y 26,81 en el experimento de hojas del castaño 
de fruto en el su propio medio. Dado que el nitrógeno al final del experimento sigue 
inmovilizado, estos valores podrían ser todavía demasiado altos y la relación C/N 
umbral ha de ser menor por lo que al final del período de estudio el proceso sigue en 
fase de inmovilización. 
 
Las regresiones lineales realizadas entre la masa remanente y la relación C/N fue 
significativa para tres experimentos (hojas de castaño de fruto en el castañar de fruto; 
hojas de castaño de madera en el castañar de madera y hojas de castaño de fruto en el 
castañar de madera) (Tabla 87). El control que la relación C/N ejerce sobre la 
descomposición en nuestro estudio no es demasiado fuerte. 
 
Tabla 87. Relación entre la masa remanente y la relación C/N de nitrógeno para 
los 9 experimentos estudiados. 
 
Parcela Hojas R2 F df1 df2 Sig. Constante b1 
CT (fr)  0,521 7,610 1 7 0,028 109,782 -1,671 
CT (md)  0,150 1,239 1 7 0,302 81,119 -0,831 CT (fr) 
RB  0,138 1,120 1 7 0,325 72,946 -0,921 
CT (fr)  0,587 9,932 1 7 0,016 142,034 -2,598 
CT (md)  0,831 34,343 1 7 0,001 157,242 -2,857 CT (md) 
RB  0,099 0,765 1 7 0,411 72,891 -0,854 
CT (fr)  0,000 0,001 1 7 0,974 45,091 -0,032 
CT (md)  0,205 1,801 1 7 0,222 80,681 -0,871 RB 
RB  0,365 4,027 1 7 0,085 105,370 -1,816 
Los valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05). 
 
El análisis de la varianza de dos vías, experimento y mes, para la relación C/N 
mostró diferencias significativas solamente para el factor año (Tabla 88). 
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Tabla 88. Análisis de la varianza de la relación C/N remanente de las hojas 
durante el periodo de descomposición con dos factores (experimento y año). 
 
Fuente gl F Significación 
Experimento 8 0,747 0,650 
Año 2 8,073 0,001 
Experimento * Año 16 0,576 0,888 




La dinámica del fósforo en las hojas de las bolsas de descomposición se muestra 
en las Figuras 80 y 85. En el primer muestreo en algunos experimentos solamente el 
experimento hojas de rebollo en su medio mostró un aumento en la concentración de 
fósforo. En los experimentos hojas de castaño de fruto en su medio y hojas de castaño 
de madera en su propia parcela la concentración se mantuvo igual, mientras que en los 
experimentos restantes la concentración disminuyó. Después de esta fase de liberación 
por lo general le siguió una fase de tendencia al incremento de concentración, aunque a 
lo largo del proceso se observan bastantes oscilaciones. Finalmente, en los dos últimos 
muestreos, a los 824 días de experimento, se observó en todos los experimentos una 


























Figura 80. Evolución de la pérdida de fósforo durante la descomposición de hojas de los tres 
manejos forestales en el castañar de fruto a lo largo del periodo de estudio. 
 


























Figura 81. Evolución de la pérdida de fósforo durante la descomposición de hojas de los tres 


























Figura 82. Evolución de la pérdida de fósforo durante la descomposición de hojas de los tres 


























Figura 83. Evolución de la pérdida de fósforo durante la descomposición de hojas del castaño de 
fruto en las tres parcelas a lo largo del periodo de estudio. 
 


























Figura 84. Evolución de la pérdida de fósforo durante la descomposición de hojas del castaño de 


























Figura 85. Evolución de la pérdida de fósforo durante la descomposición de hojas del rebollo en las 
tres parcelas a lo largo del periodo de estudio. 
 
El descenso inicial en las concentraciones de fósforo es un fenómeno 
comúnmente observado (Martín, 1992; Santa Regina et al., 1997; Gallardo y Merino, 
1999; Moro y Domingo, 2000; Garrido, 2001; Blanco, 2004; Isaac y Nair, 2005; 
Weerakkody y Parkinson, 2006) que se produce por lixiviación debido a que se trata de 
un elemento bastante lixiviable ya que se encuentra predominantemente en enlaces éster 
(Staaf y Berg, 1982). Algunos autores no observan la pérdida inicial y desde el primer 
muestreo perciben un incremento en concentración (Allison y Vitousek, 2004; Kim y 
Rejmánkova, 2004; Isaac y Nair, 2005; Barbhuiya et al., 2008). 
 
Los aumentos en las concentraciones de fósforo en la hojarasca en 
descomposición se producen preferentemente debido a la inmovilización microbiana 
(Schlesinger, 2000) aunque hay otras vías como pueden ser a través del agua de lluvia, 
por lavado del dosel arbóreo o por translocación a través de hifas fúngicas (Dunish et 
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al., 2002). Estos aumentos, al igual que ocurría en el caso del nitrógeno, muestran el 
papel limitante del fósforo en estos ecosistemas forestales (Gallardo et al., 1995), de tal 
manera que la hojarasca acumulada en el suelo va a actuar como reservorio, tanto de 
nitrógeno como de fósforo (Blair, 1988a). El grado de limitación que tenga el fósforo 
para la comunidad microbiana es el factor que va a marcar si se produce acumulación o 
no de fósforo en la hojarasca en descomposición (Gallardo et al., 1995). Generalmente, 
el nitrógeno es limitante para la microbiota descomponedora en las etapas más iniciales 
de la descomposición, mientras que el fósforo lo suele ser en fases más tardías (Gallardo 
y Merino, 1999). Ambos nutrientes suelen ser limitantes suelen tanto en ecosistemas de 
la región templada como en ecosistemas tropicales, no obstante, el fósforo presenta un 
carácter más limitante en estos últimos (Hobbie, 2000). En nuestro estudio, en el caso 
del nitrógeno al final de los 890 días que duró el experimento de descomposición 
todavía no había comenzado la mineralización mientras que el fósforo comenzó a 
liberarse al medio por regla general a partir de los 824 días.  
 
El comportamiento del fósforo en la hojarasca durante el proceso de 
descomposición muestra resultados muy diversos dependiendo de la especie, de factores 
ambientales y de la metodología empleada (Teklay y Malmer, 2004).  
 
Las regresiones lineales realizadas entre la masa remanente y las 
concentraciones de fósforo solamente revelaron significaciones para dos de los nueve 
experimentos (hojas de rebollo en su medio y hojas de castaño de fruto en el rebollar) 
(Tabla 89).  
 
Tabla 89. Relación entre la masa remanente y la concentración de fósforo para los 
9 experimentos estudiados. 
 
Parcela Hojas R2 F df1 df2 Sig. Constante b1 
CT (fr)  0,001 0,015 1 14 0,903 43,189 5,561 
CT (md)  0,012 0,164 1 14 0,691 50,791 -13,132 CT (fr) 
RB  0,072 1,091 1 14 0,314 77,229 -35,923 
CT (fr)  0,000 0,000 1 14 0,990 48,929 -0,414 
CT (md)  0,040 0,586 1 14 0,457 26,804 19,037 CT (md) 
RB  0,193 3,345 1 14 0,089 107,134 -67,981 
CT (fr)  0,006 0,078 1 14 0,784 37,106 10,743 
CT (md)  0,252 4,726 1 14 0,047 82,835 -53,194 RB 
RB  0,263 4,985 1 14 0,042 85,455 -52,105 
Los valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05). 
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Según estos resultados, el control que este nutriente ejerce sobre el proceso de 
descomposición es insignificante en los dos castañares, donde en ningún caso se 
establecieron correlaciones. En el rebollar, sin embargo, en dos experimentos sí que el 
fósforo correlacionó con el peso remanente. 
 
El análisis de la varianza de dos factores, experimento y año, para las 
concentraciones remanentes de fósforo mostró diferencias significativas tanto para el 
experimento y para el año pero no para la interacción (Tabla 90). 
 
Tabla 90. Análisis de la varianza del fósforo total remanente de las hojas 
durante el periodo de descomposición con dos factores (experimento y año). 
 
Fuente gl F Significación 
Experimento 2 2,459 0,017 
Año 8 3,401 0,037 
Experimento * Año 16 1,077 0,384 
Los valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD 
 
Las diferencias observadas entre los distintos experimentos en cuanto a la 
mineralización de fósforo en los nueve experimentos que conformaron nuestro ensayo 
se muestran en la Tabla 91. Los experimentos de hojas en el castañar de fruto no 
presentaron diferencias significativas entre ellos y apenas con los experimentos de hojas 
en el castañar de madera. Sin embargo, los experimentos en el castañar de madera 
exhibieron diferencias significativas entre si. Los experimentos de hojas en el rebollar 
tampoco mostraron diferencias significativas entre ellos y pero difieren sobre todo con 
los experimentos de hojas en el castaño de madera. La dinámica del fósforo total en las 
hojas en descomposición parece tener una dinámica diferente entre los dos tipos de 
castaño, siendo en el castañar de fruto menos dependiente del tipo de hoja y del 
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Tabla 91. Análisis de la varianza de la evolución del fósforo en los nueve experimentos 
estudiados. 
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Las Figuras 86 a 91 muestran las concentraciones de calcio en la hojarasca 
observadas durante los distintos experimentos estudiados. En el castañar de fruto 
durante las tomas de muestra iniciales las concentraciones de calcio fueron más o menos 
estables hasta llegar a junio del 2002 (518 días de ensayo) donde se produjo un 
considerable aumento y a partir de aquí las concentraciones en los tres tipos de 
hojarasca descendieron hasta llegar a valores en torno a 4,60 mg g-1, en los tres casos 
este valor es inferior a las concentraciones iniciales de los tres tipos de hojas allí 
dispuestas. En el castañar de madera, las hojas de rebollo alcanzaron al final del 
experimento concentraciones mayores a las iniciales, mientras que las de castaño de 
madera fueron menores, aunque solamente en la última toma, en las anteriores la 
concentración fue mayor. Respecto a las hojas del castaño de fruto dispuestas sobre el 
castaño de madera al final de 890 días, la concentración de calcio fue similar a la inicial. 
En el rebollar durante los primeros muestreos las concentraciones se mantienen estables 
con ligeras oscilaciones; en noviembre y diciembre del 2001 se produjo un descenso en 
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la concentración de calcio y a partir de aquí se observó un aumento y sus 
concentraciones se mantuvieron constantes hasta el final del experimento, donde se 
alcanzaron concentraciones ligeramente más altas que las iniciales.  
 
El calcio es un elemento muy variable en cuanto a su dinámica en la hojarasca 
en descomposición, su comportamiento a lo largo del proceso es bastante impredecible. 
Así, algunos autores han encontrado que su concentración aumenta a lo largo de la 
descomposición debido a la inmovilización en las fases iniciales (Garrido, 2001; 
Blanco, 2004); en otros casos, la concentración se mantiene estable a lo largo del 
proceso (Liu et al., 2000; Smit et al., 2002) y, por último, se han observado casos en los 
























Figura 86. Evolución de la pérdida de calcio durante la descomposición de hojas de los tres manejos 
























Figura 87. Evolución de la pérdida de calcio durante la descomposición de hojas de los tres manejos 
forestales en el castañar de madera a lo largo del periodo de estudio. 
 
























Figura 88. Evolución de la pérdida de calcio durante la descomposición de hojas de los tres manejos 
























Figura 89. Evolución de la pérdida de calcio durante la descomposición de hojas del castaño de 
























Figura 90. Evolución de la pérdida de calcio durante la descomposición de hojas del castaño de 
madera en las tres parcelas a lo largo del periodo de estudio. 
 
























Figura 91. Evolución de la pérdida de calcio durante la descomposición de hojas del rebollo en las 
tres parcelas a lo largo del periodo de estudio. 
 
La acumulación de calcio se puede deber a la fuerte inmovilización por parte de 
los microorganismos debido a la escasez de calcio en los suelos ácidos (Duchaufour, 
1984). Además de la inmovilización biológica, el aumento de calcio también puede ser 
debido a aportes a través de la precipitación, a la translocación fúngica a partir de otras 
capas del suelo y a la formación de complejos de calcio con compuestos carbonados, 
que protegen tanto al calcio como al carbono de la descomposición (Laskowski et al., 
1995; Rovira y Vallejo, 2002). 
 
Tradicionalmente se ha considerado que la acumulación de calcio es mayor en la 
hojarasca de las especies frondosas que en la de coníferas (Edmons, 1980). Sin 
embargo, Garrido (2001) se refiere más a las distintas especies de descomponedores que 
abundan más sobre uno u otro tipo de hojarasca y que están adaptados a distintas 
especies con concentraciones de calcio distintas. En especies con concentraciones altas 
de calcio la mineralización empieza desde el principio mientras que en las especies con 
concentraciones iniciales bajas (por debajo del 1%) en las primeras fases se produce 
inmovilización (Upadhyay y Sing, 1989). 
 
La Tabla 92 muestra las regresiones lineales realizadas entre los pesos 
remanentes y las concentraciones de calcio para los nueve experimentos estudiados. El 
calcio es un elemento que por regla general no está sujeto a procesos de lixiviación en el 
material detrítico. Es un componente estructural de la planta y es bastante inmóvil 
durante las primeras fases de la descomposición (McClaugherty y Berg, 1987) y se 
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libera según se van degradando las sustancias que lo contienen como pueden ser 
celulosa, lignina o taninos. Por tanto, la dinámica del calcio está bastante ligada a la tasa 
de descomposición de la materia orgánica (Laskowski et al., 1995). A pesar de ello, en 
nuestro trabajo, las regresiones lineales efectuadas entre el peso remanente y las 
concentraciones de calcio solamente mostraron significación en un caso (hojas del 
rebollo en el castañar de madera) (Tabla 92). 
 
Tabla 92. Relación entre la masa remanente y la concentración de calcio para los 9 
experimentos estudiados. 
 
Parcela Hojas R2 F df1 df2 Sig. Constante b1 
CT (fr)  0,003 0,035 1 14 0,854 53,621 -1,081 
CT (md)  0,047 0,690 1 14 0,420 58,647 -3,136 CT (fr) 
RB  0,001 0,007 1 14 0,934 43,188 0,476 
CT (fr)  0,089 1,375 1 14 0,261 17,579 5,231 
CT (md)  0,318 6,528 1 14 0,023 -40,879 11,886 CT (md) 
RB  0,154 2,545 1 14 0,133 -7,934 8,934 
CT (fr)  0,103 1,611 1 14 0,225 -2,115 8,416 
CT (md)  0,230 4,189 1 14 0,060 -11,846 8,248 RB 
RB  0,161 2,677 1 14 0,124 2,474 6,919 
Los valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05). 
 
El análisis paramétrico de dos factores, experimento y año, para las 
concentraciones remanentes de calcio mostraron diferencias significativas para el 
experimento, y el año, pero no para la interacción (Tabla 93). 
 
Tabla 93. Análisis de la varianza del calcio total remanente de las hojas el 
periodo de descomposición con dos factores (experimento y año). 
 
Fuente gl F Significación 
Experimento 2 5,714 0,000 
Año 8 4,995 0,008 
Experimento * Año 16 1,162 0,309 
Los valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD 
 
Las diferencias observadas en la dinámica del calcio entre los experimentos 
estudiados se muestran en la Tabla 94. De todos los nutrientes estudiados en la 
hojarasca en descomposición, el calcio fue el que más diferencias significativas presentó 
en cuanto a su evolución en los nueve experimentos. Como ya hemos señalado, la 
dinámica del calcio en el material en descomposición es muy variable y realmente 
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impredecible por lo que es complicado establecer patrones generales de conducta para 
este elemento. En nuestro estudio, su comportamiento puede estar influenciado por el 
tipo de hoja en descomposición, es decir, por el factor especie y por el tipo de manejo 
forestal aplicado. 
 
Tabla 94. Análisis de la varianza de la evolución del calcio en los nueve experimentos 
estudiados. 
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La evolución de la liberación de magnesio desde las hojas situadas en las bolsas 
de descomposición nos mostró un periodo inicial de descenso en todos los experimentos 
estudiados (Fig. 92-97). Esta disminución de magnesio se mantuvo hasta diciembre de 
2001 (360 días de ensayo), posteriormente se produjo un leve incremento y de ahí hasta 
el final las concentraciones se mantuvieron estables. 
 
En nuestro caso, al igual que en otros muchos reportados en la bibliografía (Berg 
y Staaf, 1980; Santa Regina et al, 1997; Blanco, 2004), el magnesio se comporta como 
un elemento susceptible de sufrir lixiviación ya que se trata, después del potasio y en 
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ocasiones, del fósforo, como uno de los elementos más solubles en agua por lo que en 
los estadios iniciales de la descomposición se produce un notable descenso en la 
concentración de magnesio (Blair, 1988b; Laskowski et al., 1995). Sin embargo, en 
otros trabajos (Blair, 1988b; Salamanca et al., 1998; Garrido, 2001) el magnesio no 
muestra esta solubilidad posiblemente debido a que es difícilmente desplazado de los 
lugares de cambio catiónico que ocupa en los compuestos que integran el mantillo 






















Figura 92. Evolución de la pérdida de magnesio durante la descomposición de hojas de los tres 






















Figura 93. Evolución de la pérdida de magnesio durante la descomposición de hojas de los tres 
manejos forestales en el castañar de madera a lo largo del periodo de estudio. 






















Figura 94. Evolución de la pérdida de magnesio durante la descomposición de hojas de los tres 






















Figura 95. Evolución de la pérdida de magnesio durante la descomposición de hojas del castaño de 






















Figura 96. Evolución de la pérdida de magnesio durante la descomposición de hojas del castaño de 
madera en las tres parcelas a lo largo del periodo de estudio. 
 
 























Figura 97. Evolución de la pérdida de magnesio durante la descomposición de hojas del rebollo en 
las tres parcelas a lo largo del periodo de estudio. 
 
En los tipos de hojarascas que presentan un bajo contenido inicial en magnesio 
no son comunes los procesos de lixiviación; mientras que en las especies con contenidos 
iniciales altos se observan pérdidas al inicio del proceso de descomposición y 
posteriormente las concentraciones pueden llegar a aumentar como ocurre en nuestro 
caso. Es decir, los procesos de inmovilización son importantes en hojarascas pobres en 
magnesio o en las fases más avanzadas de la descomposición (Blair, 1988b). No 
obstante, el magnesio no es un elemento limitante para la comunidad descomponedora 
(Berg y Staaf, 1981).  
 
Las regresiones lineales entre la concentración de magnesio y la masa remanente 
resultaron significativas y de carácter positivo en todos los experimentos a excepción de 
uno (hojas de rebollo en el castañar de madera) (Tabla 95).  
 
Tabla 95. Relación entre la masa remanente y la concentración de magnesio para 
los 9 experimentos estudiados. 
 
Parcela Hojas R2 F df1 df2 Sig. Constante b1 
CT (fr)  0,678 29,477 1 14 0,000 87,429 21,056 
CT (md)  0,503 14,186 1 14 0,002 69,342 16,241 CT (fr) 
RB  0,740 39,822 1 14 0,000 95,784 22,911 
CT (fr)  0,463 12,087 1 14 0,004 100,503 20,681 
CT (md)  0,023 0,323 1 14 0,579 31,089 -4,695 CT (md) 
RB  0,368 8,141 1 14 0,013 104,282 22,858 
CT (fr)  0,651 26,111 1 14 0,000 86,604 19,145 
CT (md)  0,329 6,865 1 14 0,020 70,934 15,611 RB 
RB  0,704 33,324 1 14 0,000 83,974 19,134 
Los valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05). 
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La dinámica del magnesio a lo largo de la descomposición de la hojarasca 
resulta muy paralela a la de la materia orgánica, su contenido disminuye de manera 
análoga a la pérdida de peso. Las pérdidas iniciales observadas en nuestro estudio se 
debieron posiblemente al magnesio hidrosoluble, mientras que el resto, formado por 
magnesio fijado, sigue unas pautas de liberación similares a las de la materia orgánica. 
 
Con el fin de determinar si existían diferencias significativas para las 
concentraciones de magnesio en las hojas en descomposición entre los nueve 
experimentos que conformaban nuestro ensayo se llevó a cabo el análisis de la varianza 
de dos factores, experimento y año, mostró diferencias significativas para el 
experimento, el año y pero no para la interacción (Tabla 96). 
 
Tabla 96. Análisis de la varianza del magnesio total remanente de las hojas 
durante el periodo de descomposición con dos factores (experimento y año). 
 
Fuente gl F Significación 
Experimento 2 3,629 0,001 
Año 8 25,650 0,000 
Experimento * Año 16 1,659 0,064 
Los valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD 
 
La Tabla 97 muestra las diferencias observadas para las concentraciones de 
magnesio entre los experimentos estudiados. Los tres tipos de hojas dispuestos dentro 
de cada una de las parcelas de estudio no presentaron diferencias significativas entre sí, 
de modo que la dinámica del magnesio no parece ser afectada por el substrato donde se 
sitúa la hoja en descomposición. Los experimentos de hojas dispuestas en el castañar de 
fruto y en el rebollar no mostraron diferencias entre si pero presentaron diferencias 
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Tabla 97. Análisis de la varianza de la evolución del magnesio en los nueve experimentos 
estudiados. 
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En cuanto al potasio, en todos los casos estudiados se observó un brusco 
descenso en las concentraciones de potasio en tan sólo un mes de permanencia de las 
hojas en el suelo. Durante el segundo y tercer muestreo este descenso en la 
concentración se mantiene pero en menor medida y a partir de aquí se estabilizó aunque 
experimentando pequeños aumentos y descensos en la concentración. Durante los dos 
meses de agosto comprendidos en el estudio, las concentraciones de potasio sufrieron 
un aumento, mucho más notorio en agosto de 2002 (586 días de ensayo) y a partir de 
aquí se volvió a advertir una disminución en la concentración (Fig. 98 a 103). 
 
El descenso inicial es un fenómeno muy frecuente en los estudios sobre la 
dinámica del potasio en hojarasca en descomposición (Garrido, 2001; Teklay y Malmer, 
2004; Xu et al., 2004; Isaac y Nair, 2005; Xu, 2006; Pandey et al., 2007). Este hecho se 
debe a que el potasio es un elemento no estructural, expuesto a pérdidas por lixiviación. 
Este nutriente está presente como catión libre, altamente móvil en el citoplasma de tal 
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manera que cuando se produce la disgregación celular el potasio es susceptible de ser 






















Figura 98. Evolución de la pérdida de potasio durante la descomposición de hojas de los tres 























Figura 99. Evolución de la pérdida de potasio durante la descomposición de hojas de los tres 























Figura 100. Evolución de la pérdida de potasio durante la descomposición de hojas de los tres 
manejos forestales en el rebollar a lo largo del periodo de estudio. 























Figura 101. Evolución de la pérdida de potasio durante la descomposición de hojas del castaño de 























Figura 102. Evolución de la pérdida de potasio durante la descomposición de hojas del castaño de 























Figura 103. Evolución de la pérdida de potasio durante la descomposición de hojas del rebollo en 
las tres parcelas a lo largo del periodo de estudio. 
 
En la materia orgánica existen dos formas de potasio, una bastante abundante de 
naturaleza bastante móvil y otra, en cantidades muy reducidas y que permanece en la 
hojarasca en descomposición durante largos periodos de tiempo (Staaf y Berg, 1982). 
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Así, los aumentos de concentración de potasio producidos en fases tardías pueden 
deberse a aumentos en la capacidad de cambio del material. Otras causas adicionales 
para este aumento en concentración podrían estar causadas por la inmovilización por 
parte de los microorganismos, aportes por pluviolavado y por la contaminación a partir 
de la fase mineral del suelo (Laskowski et al., 1995). 
 
La dinámica del potasio en la hojarasca de especies caducifolias, con altas 
concentraciones, sufre pérdidas a lo largo de todo el periodo y, paulatinamente, se 
aproximan a un valor de 1,2 mg g-1. Laskowski et al. (1985) establecen que en las 
hojarascas con concentraciones medias de potasio, entre 0,60 y 4,0 mg g-1, el potasio 
sufre fuertes pérdidas al principio del proceso de descomposición y a partir de aquí se 
tiende hacia un valor cercano a 0,90 mg g-1. Estas afirmaciones coinciden con lo 
observado en nuestro estudio, donde al final de los 890 días de experimento las 
concentraciones estuvieron alrededor de 1,00 mg g-1. 
 
Las regresiones lineales efectuadas entre el peso remanente y las 
concentraciones de potasio mostraron significación para los nueve experimentos que 
formaron parte del ensayo (Tabla 98).  
 
Tabla 98. Relación entre la masa remanente y la concentración de potasio para los 
9 experimentos estudiados. 
 
Parcela Hojas R2 F df1 df2 Sig. Constante b1 
CT (fr)  0,452 11,525 1 14 0,004 75,615 -24,321 
CT (md)  0,456 11,723 1 14 0,004 63,022 -22,454 CT (fr) 
RB  0,336 7,075 1 14 0,019 71,573 -21,461 
CT (fr)  0,421 10,192 1 14 0,007 75,520 -19,288 
CT (md)  0,343 7,304 1 14 0,017 64,406 -20,684 CT (md) 
RB  0,305 6,158 1 14 0,026 71,480 -20,795 
CT (fr)  0,359 7,826 1 14 0,014 67,826 -19,256 
CT (md)  0,437 10,884 1 14 0,005 64,535 -21,458 RB 
RB  0,601 21,114 1 14 0,000 69,179 -24,094 
Los valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05). 
 
Este hecho nos indica que la liberación del potasio es más rápida que la 
liberación de la materia orgánica. El fuerte descenso observado al inicio de todos los 
experimentos se corresponde con la fuerte pérdida de peso que también experimentaba 
la materia orgánica de los restos vegetales durante los primeros meses del proceso. En 
nuestro estudio, en los nueve experimentos las regresiones obtenidas fueron 
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significativas y negativas. Esto indica que la liberación del potasio es más rápida que la 
desintegración de la materia orgánica debido a que la mayor parte de este nutriente se 
encuentra en estructuras fácilmente accesibles para los microorganismos 
descomponedores.  
 
El análisis de la varianza de dos factores, experimento y año, entre las 
concentraciones remanentes de potasio mostró diferencias significativas solamente para 
el año, no para el experimento ni para la interacción (Tabla 99). La liberación de potasio 
desde la hojarasca fue mucho más intensa durante el primer año que el segundo debido, 
como ya hemos indicado, a las fuertes pérdidas que sufre este elemento en los primeros 
meses del proceso de descomposición. 
 
Tabla 99. Análisis de la varianza del potasio total remanente de las hojas 
durante el periodo de descomposición con dos factores (experimento y año). 
 
Fuente gl F Significación 
Experimento 2 0,723 0,671 
Año 8 12,635 0,000 
Experimento * Año 16 0,135 1,000 
Los valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según la prueba LSD. 
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4.5. PARÁMETROS BIOQUÍMICOS DEL SUELO. 
 
La importancia que actualmente está adquiriendo el estudio de los parámetros 
bioquímicos del suelo, tanto de las actividades enzimáticas, como de aquellos 
relacionados con la biomasa microbiana, es cada vez mayor en los estudios avanzados 
de la Ciencia del suelo (García y Hernández, 2000).  
 
La medida de los parámetros bioquímicos del suelo, tanto en los bosques de 
castaño como en los melojares empleados en nuestro trabajo, nos da una idea de la 
actividad metabólica del suelo. Se trata de una herramienta muy útil para evaluar la 
influencia de los distintos manejos forestales, y por ello abordamos su estudio 
considerando la respiración microbiana y distintas actividades microbianas en el suelo  
 
4.5.1. Respiración microbiana del suelo. 
 
La respiración del suelo refleja la actividad biológica del mismo y tiene un claro 
significado ecológico y una enorme importancia dentro del conocimiento y salud del 
suelo. A través de este parámetro se pretende conocer el estado biológico del suelo a 
partir del CO2 desprendido en un tiempo determinado tras incubar las muestras, de 
acuerdo con el procedimiento descrito en el apartado correspondiente de materiales y 
métodos. 
 
Los valores obtenidos en nuestro estudio para la respiración microbiana en las 
dos parcelas se muestran en la Figura 104. De acuerdo con los resultados obtenidos para  
las tres parcelas, noviembre de 2004 fue la fecha donde se registraron los valores 
máximos: 20,37 mg CO2 g-1 h-1 para el castañar de fruto; 23,47 mg CO2 g-1 h-1 para el 
castañar de madera y 21,52 mg CO2 g-1 h-1 para el rebollo. Los valores mínimos de 
respiración del suelo en las tres parcelas también coincidieron en la fecha, siendo en el 
muestreo de julio de 2004 donde se obtuvieron valores de 10,41; 10,65 y 7,31 mg CO2 
g-1 h-1para el castañar de fruto, el castañar de madera y el rebollar respectivamente. 
 
La respiración del suelo presenta una gran variabilidad tanto espacial como 
temporal. La heterogeneidad espacial se relaciona con la biomasa radicular, biomasa 
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microbiana, cantidad de hojarasca, nitrógeno y carbón orgánico del suelo, capacidad de 
intercambio catiónico, porosidad, pH del suelo o la topografía de la zona (Hanson et al., 
1993; Fang et al., 1998; La Scala et al., 2000; Xu y Qi, 2001). Las variaciones 
estacionales están asociadas con cambios en la temperatura del suelo (Fang et al., 1998) 
o cambios tanto en la temperatura como en la humedad del suelo (Epron et al., 1999; Qi 
y Xu, 2001; Xu y Qi, 2001). Un incremento en la temperatura provoca una mayor 
respiración del suelo. Sin embargo, la humedad del suelo ejerce un mayor efecto que la 
temperatura sobre la respiración. Así, los aumentos en la respiración que puede producir 
un incremento de la temperatura están limitados por la humedad del suelo (Conant et 
























Figura 104. Respiración microbiana (mg CO2 g-1 h-1) en las tres parcelas a lo largo del 
periodo de estudio (media ± error estándar). 
 
Mediante el análisis de la varianza de dos factores, tipo de parcela y año, 
solamente se detectaron diferencias significativas para el factor parcela (Tabla 100). 
 
Tabla 100. Análisis de la varianza de la respiración microbiana con dos 






g.l. F Significación 
Tipo de parcela 370,715 2 5,563 0,005 
Año 13,954 1 0,419 0,519 
Tipo de parcela x Año 4,662 2 0,070 0,932 
Error 3798,397 114   
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD. 
Parámetros bioquímicos del suelo 
 236
Los valores obtenidos para la respiración microbiana del suelo en los dos años 
de estudio fueron significativamente mayores en el castañar de madera respecto al 
castañar de fruto y al rebollar. Entre estas dos últimas parcelas no se detectaron 
diferencias significativas, aunque para las tres parcelas los valores de 2003 fueron 
ligeramente superiores a los registrados durante el año 2004, aunque no se detectaron 
diferencias significativas (Tabla 101). 
 
Tabla 101. Respiración microbiana del suelo (mg CO2 g-1 h-1) en los dos años de 
estudio en las tres parcelas.  
 
 Año 
Parcela 2003 2004 
CT (fruto) b 13,97 a b 12,11 a 
CT (madera) a 18,23 a a 17,16 a 
Rebollar b 14,23 a b 13,64 a 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD para la respiración microbiana del suelo entre 
los dos años de estudio en cada parcela. Letras de color azul indican diferencias entre parcelas para cada año de estudio. 
 
Teniendo en cuenta las diferencias en cuanto a la cantidad de precipitaciones 
registradas entre los años 2003 y 2004, cabría esperar que los valores de respiración 
hubieran sido superiores en el año más húmedo, es decir, en el 2003, respecto a los 
obtenidos en el 2004, año mucho más seco. No obstante, algunos estudios hablan de la 
imposibilidad de predecir valores de respiración microbiana a partir de cambios en la 
temperatura y humedad del suelo, poniendo de manifiesto que la variación interanual de 
la respiración microbiana no puede deberse solamente a efectos climáticos directos 
(Epron et al., 2004). A tenor de nuestros resultados, parece que serían necesarios  
estudios exhaustivos durante periodos más prolongados en el tiempo para poder 
establecer conclusiones más claras en torno a la variabilidad de la respiración 
microbiana del suelo. Los procesos que intervienen en las variaciones interanulaes de la 
respiración microbiana del suelo son complejos y, en ocasiones, bastante complicados 
de medir. De este modo, Epron et al. (2004) concluyen que la respiración microbiana 
del suelo no puede ser explicada únicamente a través de variaciones en la temperatura 
y/o precipitación, sino que estas variables climáticas afectan a procesos como la 
fotosíntesis o la fenología de la planta, los cuales se encuentran estrechamente 
relacionaodos con la respiración del suelo. En esta misma línea, Rey et al. (2002) 
también indican la falta de claridad existente entre la respiración y el porcentaje de 
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humedad del suelo, de modo que atribuyen las variaciones en los valores de respiración 
también a factores biológicos, como son los cambios que se producen en las 
comunidades microbianas. 
 
Cuando se analizaron los datos través de un ANOVA bifactorial considerando el 
tipo de parcela y el mes de muestreo, se encontraron diferencias con significación 
estadística para las distintas parcelas y los meses de muestreo, aunque no para la 
interacción entre ambos factores, resultados que se recogen en la Tabla 102  
 
Tabla 102. Análisis de la varianza de la respiración con dos factores (tipo de 





g.l. F Significación 
Tipo de parcela 370,715 2 9,366 0,000 
Mes 1528,464 5 15,446 0,000 
Tipo de parcela x Mes 97,212 10 0,491 0,892 
Error     
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD 
 
La Tabla 103 muestra los valores obtenidos para la respiración microbiana del 
suelo en los dos años de estudio. En el 2003, la respiración del suelo fue 
significativamente mayor en el mes de abril respecto a los meses de julio y noviembre, 
entre los cuales no se detectaron diferencias significativas. En los datos 
correspondientes a 2004, se observaron tendencias similares a las obtenidas en 2003 
aunque con valores ligeramente inferiores, hallándose diferencias significativas entre 
abril y julio de 2003, si bien en el muestreo de noviembre de 2004 se obtuvieron valores 
muy altos, incluso más que en el muestreo del mismo mes en 2003, coincidiendo con lo 
observado por Vanhala (2002) en suelos de bosques de coníferas, donde encontró 
valores máximos de respiración en otoño y mínimos en primavera y verano. En 
cualquier caso, en general en nuestro estudio se obtuvieron valores más altos en los 
muestreos de abril y de noviembre que en julio para todas las parcelas, lo cual está de 
acuerdo con los resultados obtenidos por otros autores, que observaron en ecosistemas 
mediterráneos que los mayores flujos de respiración se encontraron durante la 
primavera y el otoño, mientras que durante los meses estivales la respiración estaba 
limitada por la falta de humedad del suelo (Conant et al., 2000; Rey et al. 2002; Asensio 
et al., 2007). 
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Tabla 103. Respiración microbiana del suelo (mg CO2 g-1 h-1 ) en los distintos meses 
de muestreo en las tres parcelas estudiadas. 
 
 Fecha 
 2003 2004 
 Abril julio noviembre abril julio noviembre 
CT (fruto) 16,71 a 13,15 b 12,88 b 14,31 b 10,41 c 20,37 a 
CT (madera) 20,06 a 16,96 b 17,67 b 16,86 b 10,65 c 23,47 a 
Rebollar 15,63 a 14,58 b 13,03 b 13,31 b 7,31 c 21,52 a 
Valores seguidos de la misma letra no presentan diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD. 
 
En el caso particular de noviembre de 2004, como se observó en el capítulo del 
desfronde este año estuvo caracterizado por una menor cantidad de precipitaciones 
respecto al 2003; debido a ello se produjo un adelanto en la caída de las hojas al suelo 
forestal, de modo que durante el mes de octubre se registró una mayor cantidad de 
hojarasca al suelo que los años anteriores. Esto podría influir en los valores de 
respiración microbiana de modo que en noviembre, cuando se realizó el muestreo, las 
cantidades de materia orgánica fueron mayores que en noviembre del 2003, provocando 
una mayor actividad microbiana. Autores como Reichstein et al. (2002) o Rey et al. 
(2002) ponen de manifiesto la importancia del desfronde en la dinámica de la 
respiración del suelo en los bosques mediterráneos. Estos autores explican gran parte de 
la variabilidad estacional en la respiración del suelo a través de la estacionalidad del 
desfronde, debido a que esta caída de restos vegetales al suelo forestal conduce a la 
incorporación de compuestos solubles y materia orgánica facilmente degradable. 
Además del efecto del desfronde, la existencia de valores de respiración tan altos podría 
deberse al aumento temporal de temperatura en el suelo, ya que si bien la media de los 
valores de temperatura en las tres parcelas fue similar en noviembre de 2003 y de 2004, 
si observamos los valores obtenidos de temperatura media en los dos años para las tres 
parcelas en el mes de octubre, se puede apreciar un incremento medio de 2 a 3 ºC en 
2004 respecto a 2003. Teniendo en cuenta que el muestreo de noviembre se llevó a 
cabo, a primeros de noviembre, esta elevación de temperatura podría influir 
decisivamente en los valores de respiración obtenidos, tal como ya se ha observado 
previamente en otros estudios por varios autores (Blanco, 2004; Zerva et al., 2005). 
 
Autores como Rey et al. (2002) han observado en estudios sobre ecosistemas 
forestales mediterráneos que durante el otoño se produce una gran cantidad de raíces 
finas que produce un aumento en la respiración microbiana del suelo. 
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Estos valores tan elevados observados durante el otoño de 2004 provocaron un 
notable incremento en los valores medios de la respiración microbiana del suelo durante 
este año. Debido a ello, no se detectaron diferencias significativas entre los dos años de 
estudio. Sin embargo, los muestreos en las tres parcelas, tanto de primavera como de 
verano del 2003, reportaron valores superiores a los registrados en las mismas épocas 
durante el año siguiente, reflejando en este caso la importancia de la humedad del suelo 
en la respiración. En todo caso, independientemente de las variaciones estacionales 
anteriormente descritas, el tipo de manejo del castañar mostró influencia sobre la tasa de 
respiración del suelo, apreciándose siempre valores más altos en el castañar de madera 
que en el de fruto. 
 
4.5.2. Actividad enzimática del suelo.  
 
Las enzimas son biocatalizadores de numerosos procesos esenciales para la vida 
de los microorganismos, y la medida simultánea de varias actividades enzimáticas es 
muy útil para evaluar la actividad microbiana del suelo (Nanipieri et al., 1990), dado 
que son bioindicadores del estado de la microbiota y las condiciones fisicoquímicas del 
suelo (Sardans et al., 2008). Las bacterias y los hongos producen enzimas extracelulares 
tales como ureasas, glucosidasas, proteasas, etc que constituyen una parte importante de 
la matriz del suelo.  
 
4.5.2.1. Actividad deshidrogenasa. 
 
Las deshidrogenasas son enzimas intracelulares que intervienen en el 
metabolismo microbiano del oxígeno. Esta actividad depende del estado metabólico de 
las bacterias y puede ser un buen indicador de la actividad microbiana del suelo en 
zonas semiáridas (Tabatabai, 1982). 
 
La Figura 105 muestra los valores obtenidos para las deshidrogenasas en las tres 
parcelas durante el periodo de estudio. Para el castaño de fruto los máximos valores se 
registraron en abril de 2003 (0,23 µmol TPF g-1 h-1); en el de madera fueron los 
muestreos de abril y noviembre de ambos años con valores alrededor de 40 µmol TPF g-
1 h-1 los que presentaron mayor actividad deshidrogenasa mientras que en el rebollar los 
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valores máximos se observaron en noviembre de 2003 con valores de 0,16 µmol TPF g-1 
h-1. En las tres parcelas fue en julio del 2004 donde se observaron los valores de mínima 
actividad, con valores de 0,12; 0,16 y 0,07 µmol TPF g-1 h-1 para el castañar de fruto, el 

























Figura. 105. Actividad deshidrogenasa (µmol TPF g-1 h-1) en las tres parcelas a lo largo del 
periodo de estudio (media ± error estándar). 
 
El resultado del análisis de la varianza de dos vías, tipo de parcela y año, detectó 
diferencias significativas solamente para el tipo de parcela pero no para el año ni para la 
interacción (Tabla 104). La concentración de deshidrogenasas fue significativamente 
mayor en el castañar de madera respecto al castañar de fruto y al rebollar, entre las 
cuales no se detectaron diferencias significativas (Tabla 105). 
Tabla 104. Análisis de la varianza de la actividad deshidrogenasa con dos 





g.l. F Significación 
Tipo de parcela 370,715 2 26,566 0,000 
Año 13,954 1 0,588 0,445 
Tipo de parcela x Año 4,662 2 0,083 0,921 
Error 370,715 114   
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD 
 
En cuanto al año, no se observaron diferencias significativas para la actividad de 
la deshidrogenasa entre los dos años de estudio (Tabla 105), lo cual indica que en este 
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caso la mayor cantidad de precipitaciones registradas en el año 2003 respecto a 2004 no 
han inducido tantos cambios en la actividad de esta enzima, pareciendo éste parámetro 
menos sensible a éstas variaciones que otras enzimas estudiadas. 
 
Tabla 105. Actividad deshidrogenasa (µmol TPF g-1 h-1) en los dos años de estudio 
en las tres parcelas. 
 
 Año 
Parcela 2003 2004 
CT (fruto) b 0,20 a b 0,17 a 
CT (madera) a 0,32 a a 0,30 a 
Rebollar b 0,13 a b 0,11 a 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD para la actividad deshidrogenasa del suelo entre 
los dos años de estudio en cada parcela. Letras de color azul indican diferencias entre parcelas para cada año de estudio. 
 
Como se puede observar, el tipo de manejo en el castañar hace variar 
significativamente la actividad deshidrogenasa, lo cual confirma la validez de éste 
parámetro al igual que la biomasa de C microbiano para analizar la influencia del 
manejo del terreno en la calidad del suelo (Gil-Sotres et al., 2005). Sin embargo, se han 
encontrado resultados contradictorios en cuanto a incrementos o descensos de actividad 
deshidrogenasa en respuesta al mismo tipo de manejo en distintos suelos, por ejemplo 
tras arado o tras añadir fertilizantes orgánicos u otros aditivos (Langer y Gunther, 2001). 
Por otra parte, se ha visto que otro factor que influye en la actividad deshidrogenasa es 
la textura del suelo (Quilchano y Marañón, 2002), y en este sentido cabe decir que la 
profundidad marcadamente menor del suelo en el rebollar, donde  incluso aflora la roca 
madre en algunas zonas, altera claramente la textura, lo cual podría explicar los 
resultados tan bajos de actividad deshidrogenasa respecto a los obtenidos para  los 
castañares. 
 
El análisis de la varianza de dos factores, tipo de manejo y mes, detectó 
diferencias significativas nuevamente para el tipo de manejo y en éste caso también para 
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Tabla 106. Análisis de la varianza de la actividad deshidrogenasa con dos 





g.l. F Significación 
Tipo de parcela 0,010 2 34,648 0,000 
Mes 0,003 5 3,966 0,003 
Tipo de parcela x Mes 0,002 10 1,617 0,112 
Error 0,014 102   
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD. 
 
La Tabla 107 muestra la actividad deshidrogenasa en los distintos muestreos 
anuales, así como las diferencias significativas detectadas entre estos valores. En el 
2003, la actividad deshidrogenasa durante el mes de julio fue significativamente menor 
respecto a los meses de abril y noviembre, entre los cuales no se observaron diferencias 
significativas. En el año 2004, los valores medidos para los meses abril y noviembre 
fueron significativamente mayores que los tomados durante el mes de julio. En ambos 
casos los resultados muestran un descenso de actividad deshidrogenasa en el muestreo 
de verano como cabría esperar, coincidiendo con el periodo seco que conlleva una 
menor actividad microbiana en general. 
 
Tabla 107. Actividad deshidrogenasa (µmol TPF g-1 h-1) en los distintos meses de 
muestreo en las tres parcelas estudiadas. 
 
 Fecha 
 2003 2004 
 abril julio noviembre abril julio noviembre 
CT (fruto) 0,23 a 0,16 b 0,20 a 0,18 a 0,12 b 0,20 a 
CT (madera) 0,35 a 0,22 b 0,40 a 0,39 a 0,16 b 0,39 a 
Rebollar 0,12 a 0,07 b 0,19 a 0,14 a 0,07 b 0,16 a 
Valores seguidos de la misma letra no presentan diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD 
 
Quilchano y Marañón (2002) encontraron en bosques mediterráneos del sur de 
España dominados por Quercus suber, y Quercus canariensis que la actividad 
deshidrogenasa medida durante el otoño era el doble que la existente en verano. Durante 
la época otoñal, el incremento en agua en el suelo podría favorecer la actividad 
microbiológica. Otros autores también han encontrado una relación positiva entre la 
actividad de esta enzima y el contenido de humedad en el suelo (García et al., 1994; 
Banerjee et al., 2000). Además de la humedad del suelo en la época otoñal, durante esta 
época del año se produce una entrada de residuos orgánicos debido al desfronde arbóreo 
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que podrían contribuir al incremento de la actividad deshidrogenasa. Los restos 
vegetales que han llegado al suelo van a sufrir diversos procesos  que contribuyen a la 
descomposición de la materia orgánica, por lo que se liberan desde ellos diversos 
productos que proveen sustratos orgánicos lábiles para los microorganismos (Görres et 
al., 1998). 
 
A pesar de que la actividad deshidrogenasa en suelos frecuentemente se usa 
como indicador de la actividad metabólica del mismo, si no se realizan otras medidas 
como la biomasa microbiana u otra serie de enzimas, la medida de dicha actividad 
puede presentar datos confusos y las conclusiones a las que se lleguen pueden ser 
erróneas (García et al. 1994). 
 
4.5.2.2. Actividad ureasa. 
 
Las ureasas son un tipo de enzimas que intervienen en la mineralización del 
nitrógeno liberando este elemento a través de la hidrólisis de urea.  
 
En la Figura 106 se muestran los valores obtenidos para la actividad ureasa en 
los dos tipos de castañares y en el rebollar en cada muestreo estacional durante los dos 



























Figura. 106. Actividad ureasa (µmol NH4-N g-1 2h-1) en las tres parcelas a lo largo del periodo de 
estudio (media ± error estándar). 
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Los valores máximos de actividad de esta enzima fueron 3.17, 4.28 y 3.24 µmol 
NH4-N g-1 2 h-1 en el castañar de fruto, de madera y rebollar respectivamente, obtenidos 
en diferentes muestreos a lo largo de los dos años de estudio. Noviembre del 2004 fue la 
fecha en la que se registraron los valores más bajos para la actividad ureasa en todas las 
parcelas estudiadas, siendo los valores 2,12; 1,87 y 1,94 µmol NH4-N g-1 2 h-1 para el 
castañar de fruto, el de madera y el rebollar respectivamente). 
 
Para determinar la existencia o no de variaciones entre parcelas y años de 
estudio, se realizó un análisis de la varianza de dos vías, considerando el tipo de parcela 
y el año de muestreo. De acuerdo con los resultados obtenidos, se encontraron 
diferencias significativas para los distintos tipos de parcelas, no detectándose 
diferencias con significación estadística ni para el año ni para la interacción entre ambos 
factores como se observa en la Tabla 108. 
 
Tabla 108. Análisis de la varianza de la actividad ureasa con dos factores (tipo 





tipo III g.l. F Significación 
Tipo de parcela 8,473 2 4,200 0,017 
Año 1,624 1 1,610 0,207 
Tipo de parcela x Año 2,264 2 1,122 0,329 
Error 114,993 114   
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD. 
 
La actividad ureasa fue significativamente mayor en el castañar de madera 
respecto a la observada en las otras dos parcelas de estudio, entre las cuales no se 
detectaron diferencias significativas, repitiéndose la misma tendencia en los datos 
durante los dos años de muestreo. En cuanto al factor año, no se detectaron diferencias 
significativas entre los años 2003 y 2004 en ninguna de las tres localizaciones (Tabla 
109). 
 
En otros estudios se ha observado que la actividad de esta enzima se ve 
escasamente afectada por la desecación o la temperatura ya que se trata de una enzima 
bastante estable (Kandeler y Gerber, 1988). Nuestros resultados confirman estos datos, 
y, aunque los valores observados en 2003 fueron ligeramente superiores a los de 2004, 
estas diferencias no presentaron un carácter significativo para la actividad enzimática 
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entre los dos años de muestreo, a pesar de las diferencias en las precipitaciones que se 
registraron entre ambos años. 
 
Tabla 109. Actividad ureasa (µmol NH4-N g-1 2h-1) en los dos años de estudio 
en las tres parcelas. 
 
 Año 
Parcela 2003 2004 
CT (fruto) b 2,71 a b 2,61 a 
CT (madera) a 3,46 a a 2,95a 
Rebollar b 2,62 a b 2,51 a 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD para la actividad ureasa entre los dos 
años de estudio en cada parcela. Letras de color azul indican diferencias entre parcelas para cada año de estudio. 
 
Sin embargo, cuando se consideraron el tipo de parcela y el mes de muestreo en 
el análisis de la varianza de dos factores, sí obtuvimos diferencias significativas para el 
tipo de parcela y también para el mes, aunque no para la interacción entre ambos 
factores, revelando diferencias estacionales en la medida de la actividad ureasa en los 
suelos analizados (Tabla 110). 
 
Tabla 110. Análisis de la varianza de la actividad ureasa con dos factores (tipo 





g.l. F Significación 
Tipo de parcela 8,473 2 5,589 0,005 
Mes 20,350 5 5,369 0,000 
Tipo de parcela x Mes 12,681 10 1,673 0,097 
Error 77,324 102   
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD. 
 
En la Tabla 111 se indican los valores de concentración de actividad ureasa 
obtenidos en las tres parcelas para cada mes de muestreo. Durante 2003, la actividad 
ureasa en el muestreo de verano (julio) fue en todas las parcelas estudiadas 
significativamente menor a la observada en los muestreos de primavera (abril) y otoño 
(noviembre), entre los cuales no se apreciaron diferencias significativas. En 2004 no se 
detectaron diferencias significativas para la actividad ureasa entre los meses de abril y 
julio, siendo las concentraciones de esta enzima durante el mes de noviembre 
significativamente menores que las medidas en abril y julio, probablemente debido a 
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que durante éste último año las precipitaciones fueron mucho menores que en 2003, lo 
cual pudo influir indirectamente en la actividad de las enzimas implicadas en el ciclo del 
nitrógeno mediante cambios en la disponibilidad de fuentes de carbono que pueden 
modelar la composición de la microbiota. 
 
Tabla 111. Actividad ureasa (µmol NH4-N g-1 2h-1) en los distintos meses de 
muestreo en las tres parcelas estudiadas. 
 
 Fecha 
 2003 2004 
 abril julio noviembre abril julio noviembre 
CT (fruto) 3,00 a 2,24 b 2,89 a 3,17 a 2,78 a 2,12 b 
CT (madera) 3,44 a 2,66 b 4,28 a 3,54 a 3,14 a 1,87 b 
Rebollar 2,84 a 2,43 b 2,58 a 2,34 a 3,24 a 1,94 b 
Valores seguidos de la misma letra no presentan diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD 
 
Como hemos observado en este trabajo, en los muestreos de abril generalmente 
obtuvimos resultados elevados para la actividad ureasa, superiores incluso a los de 
noviembre. Esto puede ser debido a que en esta época del año, la demanda de nitrógeno 
por parte de las plantas es bastante alta debido al desarrollo de nuevos tejidos por lo que 
se produce un incremento de esta enzima. Es decir, la actividad ureasa no solamente 
parece estar influenciada por la humedad del suelo, sino que factores como la demanda 
de nitrógeno por parte de la vegetación juega un papel importante en dicha actividad. 
 
Estos resultados están de acuerdo con los obtenidos por Sardans y Peñuelas 
(2005) en encinares mediterráneos, donde detectaron valores de actividad ureasa en 
primavera cercanos al doble de los obtenidos en otoño. Como se puede observar, 
nuestros resultados en cuanto a la variedad estacional contrastan con los obtenidos para 
la variación interanual, lo que pone de manifiesto la complejidad de las relaciones entre 
los distintos parámetros de estudio en la dinámica de ecosistemas, y la necesidad de 
llevar a cabo más estudios que permitan establecer de manera clara qué factores son 
responsables de las variaciones en la actividad de distintas enzimas extracelulares en la 
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4.5.2.3. Actividad fosfatasa ácida. 
 
Las fosfomonoesterasas son enzimas implicadas en la mineralización de las 
fracciones orgánicas e inorgánicas de fósforo en el suelo, que es un nutriente que se 
inmoviliza con mucha facilidad, volviéndose inasimilable para las plantas. Teniendo en 
cuenta que los suelos de nuestras parcelas presentaron un pH alrededor de 5, en nuestro 
estudio abordamos solamente el análisis de fosfatasas ácidas dado que son generalmente 
las predominantes en suelos ácidos, mientras que las fosfatasas alcalinas predominan en 
los suelos básicos (Speir y Ross, 1978; George et al., 2002).  
 
Los valores obtenidos para la actividad fosfatasa ácida en las tres parcelas se 
representan en la Figura 107. Tanto como en ambos tipos de castañares como en el 
rebollar la máxima actividad fosfatasa ácida se observó en abril del 2003 con valores de 
54,20; 85,70 y 77,10 µmol PNP g-1 h-1 respectivamente. En cuanto a los valores 
mínimos de esta enzima, también en las tres parcelas hubo coincidencia en cuanto a la 
fecha, de modo que julio del 2004 se midieron los mínimos valores para el castañar de 
fruto (5,50 µmol PNP g-1 h-1), para el de madera (9,90 µmol PNP g-1 h-1) y para el 
























Figura. 107. Actividad fosfatasa ácida (µmol PNP g-1 h-1) en las tres parcelas a lo largo del periodo 
de estudio (media ± error estándar). 
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Se llevó a cabo un análisis de la varianza de dos factores, tipo de parcela y año, 
que detectó diferencias significativas para el tipo de parcela y también para el año, pero 
no para la interacción entre ambos factores (Tabla 112). 
Tabla 112. Análisis de la varianza de la actividad fosfatasa ácida con dos 





g.l. F Significación 
Tipo de parcela 7733,550 2 15,877 0,000 
Año 29351,147 1 120,513 0,000 
Tipo de parcela x Año 969,023 2 1,989 0,142 
Error 27764,981 114   
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD. 
 
La actividad fosfatasa mostró diferencias significativas entre las tres parcelas 
estudiadas, de manera que los valores medidos en el castañar de madera fueron 
significativamente mayores respecto a los obtenidos en el rebollar, y estos valores a su 
vez significativamente mayores que en el castañar de fruto, tal como se puede apreciar 
en la Tabla 113). Se ha descrito previamente en áreas del centro de España un descenso 
de la actividad enzimática del suelo proporcional a la disminución de cobertura vegetal 
(García et al., 2002). En nuestro caso, dado que los valores en todos los muestreos 
fueron por orden mayores en el castañar de madera, seguido del rebollar y los más bajos 
en el castañar de fruto, se observa esta misma relación, puesto que la cobertura vegetal 
en los tres tipos de parcela estudiados va disminuyendo en el mismo orden, con lo que 
nuestros resultados corroboran las observaciones de otros autores en este sentido 
(Scheneider et al. 2001; Dinesh et al., 2004; Gianfreda et al., 2005). 
 
Tabla 113. Actividad fosfatasa ácida (µmol PNP g-1 h-1) en los dos años de estudio 
en las tres parcelas. 
 
 Año 
Parcela 2003 2004 
CT (fruto) b 35,53 a b 10,63 b 
CT (madera) a 61,67 a a 22,90 b 
Rebollar b 49,63 a b 14,37 b 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD para la actividad fosfatasa ácida entre los dos 
años de estudio en cada parcela. Letras de color azul indican diferencias entre parcelas para cada año de estudio. 
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En cuanto al año de muestreo, las tendencias observadas en lo que se refiere al 
tipo de parcela se repitieron en ambos años, y la actividad fosfatasa fue 
significativamente mayor durante el año 2003 respecto a los valores medidos durante 
2004 para las tres parcelas, probablemente debido a la diferencia en la precipitación 
anual recogida en las parcelas, cuyo registro fue mucho mayor en 2003 que en 2004.  
 
Con el fin de analizar la variabilidad estacional de la actividad fosfatasa, se llevó 
a cabo un análisis de la varianza de dos factores, tipo de parcela y mes de muestreo, y 
los resultados revelaron la existencia de diferencias significativas tanto para los dos 
factores considerados por separado (tipo de parcela y mes) como para la interacción 
entre ambos (Tabla 114). 
 
Tabla 114. Análisis de la varianza de la actividad fosfatasa con dos factores 






g.l. F Significación 
Localización 7733,550 2 60,590 0,000 
Mes 46572,602 5 145,954 0,000 
Localización x Mes 2380,489 10 3,730 0,000 
Error 6509,454 102   
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD. 
 
Dado que la interacción entre ambos factores resultó significativa, se llevaron a 
cabo análisis de la varianza para cada tipo de parcela por separado. Los resultados se 
muestran en la Tabla 115. Durante 2003, en ambos tipos de castañares, se obtuvieron 
diferencias significativas entre los tres muestreos, obteniéndose los mayores valores en 
abril, seguido de noviembre y julio. En el rebollar, la actividad máxima de esta enzima 
también se alcanzó en abril pero no se detectaron diferencias significativas entre los 
meses de julio y noviembre. En el 2004, en el castañar de madera, el comportamiento de 
la fosfatasa fue similar al del 2003, es decir, las concentraciones máximas se midieron 
en abril, seguido de noviembre y de julio, estableciéndose diferencias significativas 
entre los tres muestreos. En el castaño de fruto y en el rebollar la actividad mayor se 
detectó también en abril y la menor en julio, la actividad fosfatasa de noviembre no 
mostró diferencias significativas con los meses de abril y julio. En general, los valores 
obtenidos de actividad fosfatasa fueron cercanos al doble en primavera que en otoño, y 
esto se repitió para las tres parcelas, en especial en 2003, ya que en 2004 los valores 
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fueron menores aunque las tendencias se mantuvieron. Estos resultados concuerdan con 
los obtenidos por Sardans et al., (2008), que observaron esta misma variedad estacional 
en encinares mediterráneos sometidos a restricción en el aporte de agua. No obstante, 
aunque normalmente la disponibilidad de agua es uno de los factores limitantes para la 
actividad de esta enzima, las diferencias estacionales observadas pueden ser también 
debidas a la disponibilidad de sustrato y a la demanda de fósforo a lo largo del año. En 
algunos estudios se han observado valores que reportan unos valores para la actividad 
fosfatasa más elevados durante la primavera que en el otoño, debido principalmente a 
que durante la época primaveral se produce el nacimiento de nuevas hojas, por lo que es 
necesario altas cantidades de fósforo (Scheneider et al., 2001) y nuestros resultados 
están en concordancia con los obtenidos por estos autores. 
 
Tabla 115. Actividad fosfatasa ácida (µmol PNP g-1 h-1) en los distintos meses de 
muestreo en las tres parcelas estudiadas.  
 
 Fecha 
 2003 2004 
 abril julio noviembre abril julio noviembre 
CT (fruto) 54,20 a 31,40 b 21,00 c 15,60 a 5,50 b 10,80 ab 
CT (madera) 85,50 a 45,70 b 53,80 c 33,50 a 9,90 b 25,30 c 
Rebollar 77,10 a 39,60 b 32,10 b 22,50 a 6,70 b 13,90 ab 
Valores seguidos de la misma letra no presentan diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD 
 
Los altos valores observados en el muestreo primaveral en nuestro estudio para 
la actividad enzimática tanto de fosfatasas ácidas como de ureasas, enzimas implicadas 
en el ciclo de fósforo y nitrógeno, ponen de manifiesto la importancia de estos dos 
nutrientes en los castañares y rebollares estudiados. En este trabajo hemos observado el 
papel que tienen ambos elementos al principio del desarrollo foliar, fundamental en ese 
momento del ciclo vegetativo del árbol, por lo que la planta necesita altas 
concentraciones de ambos.  
 
- Recuentos de bacterias solubilizadoras de fosfato. 
 
Teniendo en cuenta que la producción de fosfatasas es uno de los mecanismos 
más importantes de solubilización de fosfato por bacterias (Fuentes Yagüe, 1989), se 
decidió efectuar el aislamiento y recuento de bacterias solubilizadoras de fosfato para 
ver las fluctuaciones en éstos recuentos en los distintos tipos de bosque estudiados así 
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como la variación estacional, y ver su posible relación con los valores de actividad 
fosfatasa ácida, tal como se describe en el correspondiente apartado de Materiales y 
Métodos. De acuerdo con los resultados obtenidos (Tabla 116), destacan los altos 
valores observados en los recuentos de abril de 2003, coincidiendo con la alta actividad 
observada para la fosfatasa ácida en este muestreo. El castañar cultivado con el fin de 
producir fruto es la parcela con menores cantidades de solubilizadores de fosfato, hasta 
el punto que en algunos de los muestreos efectuados no se encontró ninguna bacteria 
solubilizadora de fosfato, lo cual también se corresponde con lo observado para la 
actividad fosfatasa ácida en este tipo de castañar, inferior tanto al castañar dedicado a la 
producción de madera como al rebollar. 
 
Tabla 116. Bacterias solubilizadoras de fosfato (log UFC g-1) en los distintos meses 
de muestreo en las tres parcelas estudiadas. 
 
 Fecha 
 2003 2004 
 abril julio noviembre abril julio noviembre 
CT (fruto) 2,30 1,42 - 2,96 - - 
CT (madera) 4,60 0,67 1,30 0,63 0,60 1,80 
Rebollar 4,24 1,38 1,34 2,68 1,60 3,66 
 
Lo que sí se observó en general a lo largo del muestreo estacional y en las 
distintas parcelas estudiadas fue una gran variabilidad de los recuentos de bacterias 
solubilizadoras de fosfato respecto a la microbiota total, que se mostró en todos los 
recuentos bastante más uniforme, con valores en general cercanos a 7 log UFC g-1 de 
suelo (datos no mostrados). Estos resultados concuerdan con los obtenidos previamente 
en nuestro laboratorio en estudios de diversidad de bacterias solubilizadoras de fosfato 
en ecosistemas agrícolas (Peix, 1999). 
 
Por último hay que hacer notar que a diferencia de lo observado en la actividad 
fosfatasa, en el caso de los recuentos de bacterias solubilizadoras de fosfato los valores 
más altos se obtuvieron en general en el rebollar, pareciendo que la vegetación clímax 
de esta zona alberga en su suelo una mayor población de solubilizadores de fosfato, 
pudiéndose especular si la ausencia de actividad antropogénica favorece este tipo de 
comunidades microbianas al minimizar la alteración del terreno, aunque lógicamente es 
necesario llevar a cabo muchos más estudios en este tipo de ecosistemas para poder 
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esclarecer éstos aspectos de su dinámica en cuanto a la diversidad de grupos 
microbianos existentes en ellos. 
 
4.5.2.4. Actividad arilsulfatasa. 
 
Las arilsulfatasas son enzimas que catalizan la hidrólisis de ésteres sulfato 
aromáticos a fenoles y sulfato, por lo que son muy importantes en el ciclo del azufre y 
su movilización a las plantas, ya que los ésteres sulfato representan una fracción muy 
importante (25-93%) del S total del suelo (Fitzgerald, 1978). 
 
La actividad arilsulfatasa medida en las tres parcelas de estudio se muestra en la 
Figura 108. La mayor actividad se observó en abril del 2003 para el castañar de madera 
(33,20 µmol PNP g-1 h-1), y en julio del 2003 para el castañar de fruto (18,40 µmol PNP 
g-1 h-1), y para el rebollar (20,80 µmol PNP g-1 h-1). Los valores mínimos se 
establecieron en julio del 2004 en el castañar de fruto (5,90 µmol PNP g-1 h-1) y el de 
madera (8,90 µmol PNP g-1 h-1) y en abril del 2004 en el rebollar (4,90 µmol PNP g-1 h-
1), si bien este valor fue levemente menor que el obtenido en julio de 2004, por lo que 
podemos afirmar que el muestreo de verano de 2004 fue el que evidenció valores más 



























Figura. 108. Actividad arilsulfatasasa (µmol PNP g-1 h-1) en las tres parcelas a lo largo del periodo 
de estudio (media ± error estándar). 
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El análisis de la varianza de dos vías, considerando el tipo de parcela y el año 
como factores, detectó la presencia de diferencias significativas para el tipo de parcela y 
para el año de muestreo, pero no para la interacción (Tabla 117). 
 
Tabla 117. Análisis de la varianza de la actividad arilsulfatasa con dos 




tipo III g.l. F Significación 
Localización 1828,219 2 34,893 0,000 
Año 3071,936 1 117,261 0,000 
Localización x Año 287,351 2 5,484 0,125 
Error 2986,508 114   
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD. 
 
La Tabla 118 muestra los valores observados medios de cada año en las tres 
parcelas de experimentación. Coincidiendo con lo observado para las anteriores enzimas 
estudiadas, la actividad arilsulfatasa medida en el suelo del castañar de madera fue 
significativamente superior a la observada en los suelos del castañar de fruto y del 
rebollar. Entre estas dos parcelas no se detectaron diferencias significativas para la 
concentración de esta enzima. En cuanto al factor año, el análisis estadístico reflejó 
diferencias significativas entre los dos años de estudio. Así, la actividad arilsulfatasa 
obtenida en el año 2003 fue significativamente superior a la de 2004 en los tres tipos de 
parcela estudiados. Teniendo en cuenta que 2003 fue mucho más húmedo que 2004, 
nuestros resultados corroboran los obtenidos por Zwikel et al. (2007), que indicaron una 
correlación positiva entre la actividad arilsulfatasa y la humedad del suelo.  
 
Tabla 118. Actividad arilsulfatasasa (µmol PNP g-1 h-1) en los dos años de estudio 
en las tres parcelas.  
 
 Año 
Parcela 2003 2004 
CT (fruto) b 13,00 a b 6,10 b 
CT (madera) a 25,27 a a 10,70 b 
Rebollar b 15,50 a b 5,57 b 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD para la actividad arilsulfatasa entre los dos años 
de estudio en cada parcela. Letras de color azul indican diferencias entre parcelas para cada año de estudio. 
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El análisis de la varianza de dos factores, tipo de parcela y estación de muestreo 
(mes), detectó diferencias significativas para la localización, para el mes y para la 
interacción (Tabla 119). 
 
Tabla 119. Análisis de la varianza de la actividad arilsulfatasa con dos factores 





g.l. F Significación 
Tipo de parcela 2617,084 2 96,583 0,000 
Mes 3773,793 5 55,708 0,000 
Tipo de parcela x Mes 861,847 10 6,361 0,000 
Error 1381,939 102 96,583  
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05). 
 
Como la interacción entre el tipo de parcela y el mes resultó significativa se 
llevaron a cabo análisis de la varianza para cada una de las tres parcelas por separado 
(Tabla 120).  
 
Tabla 120. Actividad arilsulfatasa (µmol PNP g-1 h-1) en los distintos meses de 
muestreo en las tres parcelas estudiadas. 
 
 Fecha 
 2003 2004 
 abril julio noviembre abril julio noviembre 
CT (fruto) 12,20 b 18,40 a 8,40 c 6,30 a 5,90 a 6,10 a 
CT (madera) 33,20 a 25,50 b 17,10 c 12,80 a 8,90 b 10,40 ab 
Rebollar 16,80 a 20,10 a 9,60 b 4,90 a 5,10 a 6,70 a 
Valores seguidos de la misma letra no presentan diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD 
 
En el castañar de fruto la actividad arilsulfatasa fue significativamente diferente 
entre los tres meses muestreados, siguiendo el siguiente orden: julio > abril > 
noviembre. En el 2004 el comportamiento de esta enzima fue diferente, de modo que no 
se encontraron diferencias significativas para la actividad arilsulfatasa entre los meses 
de abril, julio y noviembre. En el castañar de madera, en 2003 se detectaron diferencias 
significativas entre los tres muestreos en los que la actividad arilsulfatasa siguió el 
siguiente orden: abril > julio > noviembre. Durante 2004, abril también fue el mes con 
mayor actividad enzimática mientras que los valores más bajos se registraron en julio. 
Los valores del mes de noviembre, intermedios entre los de abril y julio, no mostraron 
diferencias significativas con los encontrados en estos dos meses. Por último, en el 
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rebollar, los valores para la arilsulfatasa medidos en abril y julio de 2003, no mostraron 
diferencias significativas entre ellos y fueron significativamente superiores a los 
observados en noviembre de ese mismo año. En cambio, en el 2004, no se detectaron 
diferencias significativas entre los tres muestreos anuales. La excesiva variabilidad en 
estos resultados hace bastante complicado el poder sacar conclusiones en cuanto a la 
dinámica estacional de ésta actividad enzimática. 
 
4.5.2.5. Actividad β - Glucosidasa. 
 
Las glicosidasas son un grupo de enzimas del suelo que juegan un papel 
fundamental en la degradación de celulosa y otros carbohidratos, reduciendo el tamaño 
molecular de los polímeros orgánicos y liberando, por consiguiente, nutrientes al suelo. 
Dentro de este grupo de enzimas destacan las β-glucosidasas, enzima que interviene en 
la degradación de la celulosa, liberando glucosa (Door and Tabatabai, 2005; Sardans et 
al., 2008).  
 
Los resultados de la actividad β-glucosidasa medida en las tres parcelas durante 
los años 2003 y 2004 a través de muestreos estacionales en los meses de abril, julio y 
noviembre se representan en la Figura 109. La máxima actividad se alcanzó en 
primavera de 2003 (abril) para todas las parcelas estudiadas, el castañar de madera, el de 
fruto y el rebollar (11.1, 11,0 y 8.2 µmoles PNP g-1 h-1 respectivamente) La actividad 
más baja se observó durante el muestreo de verano de 2004 (julio), tanto para el 
castañar de fruto como para el de madera y el rebollar (4,0; 2,8 y 1,6 µmoles PNP g-1 h-1 
respectivamente). A tenor de estos resultados parece que la actividad de esta enzima 
presenta, tanto en los ecosistemas de castaño, como en los de rebollo, una actividad 
influenciada por la época del año 


























Figura. 109. Actividad arilsulfatasasa (µmol PNP g-1 h-1) en las tres parcelas a lo largo del periodo 
de estudio (media ± error estándar). 
 
El análisis de la varianza de dos factores, tipo de parcela y año, realizado del 
mismo modo que para las restantes enzimas estudiadas, detectó diferencias 
significativas para el tipo de parcela y el año, no haciéndolo para la interacción entre 
ambos factores (Tabla 121). 
 
Tabla 121. Análisis de la varianza de la actividad β-glucosidasa con dos factores 





g.l. F Significación 
Tipo de parcela 158,736 2 7,812 0,001 
Año 439,472 1 43,254 0,000 
Tipo de parcela x Año 28,048 2 1,380 0,256 
Error 1158,281 114   
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD. 
 
La actividad β-glucosidasa fue significativamente superior en el castaño de 
madera respecto a la observada en el rebollar. El castañar de fruto no presentó 
diferencias significativas con las otras dos parcelas estudiadas (Tabla 122). 
 
Considerando el año de muestreo como factor, se encontraron diferencias 
significativas para las tres parcelas, de modo que la concentración de las β-glucosidasas 
fue significativamente mayor en el año 2003 que en 2004. Estos resultados contrastan 
con los obtenidos por Bandik y Dick (1999), que observaron pocas diferencias entre 
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años en la actividad β-glucosidasa en sistemas agropastorales sometidos a diferente 
manejo. Esto es debido probablemente a que en nuestro caso la diferencia en las 
precipitaciones entre 2003 y 2004 fueron muy marcadas como ya se ha referido 
anteriormente, siendo el año 2003 mucho más húmedo que 2004, lo cual puede haber 
conducido a un aumento en la actividad enzimática.  
 
Tabla 122. Actividad β-glucosidasa (µmol PNP g-1 h-1) en los dos años de estudio 
en las tres parcelas. 
 
 Año 
Parcela 2003 2004 
CT (fruto) ab 6,8 a ab 3,6 a 
CT (madera) a 10,7 a a 5,5 a 
Rebollar b 5,2 a b 4,7 a 
Letras de color rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD para la actividad β-glucosidasa entre los dos 
años de estudio en cada parcela. Letras de color azul indican diferencias entre parcelas para cada año de estudio. 
 
El análisis de la varianza de dos factores, tipo de parcela y fecha, detectó 
diferencias significativas para el manejo del bosque (tipo de parcela), para el mes, pero 
no para la interacción (Tabla 123). 
 
Tabla 123. Análisis de la varianza de la actividad β-glucosidasa con dos 





g.l. F Significación 
Localización 158,736 2 8,689 0,000 
Mes 598,842 5 13,112 0,000 
Localización x Mes 75,719 10 0,829 0,602 
Error 931,716 102   
Valores en rojo indican diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD. 
 
La Tabla 124 muestra los valores para la actividad β-glucosidasa en las tres 
parcelas durante los dos años de estudio así como las diferencias significativas 
observadas entre muestreos. Durante el año 2003, no se detectaron diferencias 
significativas para la actividad β-glucosidasa entre los meses de abril y noviembre, 
meses con un mayor contenido de humedad en el suelo forestal, mientras que los 
valores obtenidos en el muestreo de julio, coincidiendo con la época de menor 
porcentaje de humedad edáfica, fueron significativamente menores a los medidos 
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durante el mes de abril y aunque fueron ligeramente inferiores a los de noviembre, no 
presentaron diferencias significativas con ellos. Durante el 2004, la actividad de esta 
enzima en julio fue significativamente menor respecto a la observada en abril y 
noviembre, meses entre los cuales no se detectaron diferencias significativas. Estos 
resultados coinciden con los encontrados por otros autores como Li y Sarah (2003) o 
Sardans y Peñuelas (2005) que también observaron que la actividad de esta enzima 
muestra una alta sensibilidad a ligeras disminuciones de la humedad del suelo, pero 
contrastan con los obtenidos por Dick et al. (1988) y Bandick y Dick (1999) o Hinojosa 
et al. (2004), que observaron muy poca estacionalidad para esta actividad enzimática. 
En este caso, parece ser que la actividad β-glucosidasa, enzima que interviene en la 
degradación de polímeros como la celulosa, depende más de la disponibilidad de 
sustrato que de las variaciones en la temperatura y/o humedad. 
 
Tabla 124. Actividad β-glucosidasa (µmol PNP g-1 h-1) en los distintos meses de 
muestreo en las tres parcelas estudiadas. 
 
 Fecha 
 2003 2004 
 Abril julio noviembre abril julio noviembre 
CT (fruto) 11,1 a 6,8 b 8,4 ab 5,2 a 4,0 b 5,0 a 
CT (madera) 11,0 a 10,1 b 11,0 ab 6,7 a 2,8 b 6,9 a 
Rebollar 8,2 a 5,9 b 6,2 ab 4,1 a 1,6 b 5,1 a 
Valores seguidos de la misma letra no presentan diferencias significativas (p<0,05) según el test LSD 
 
Sardans y Peñuelas (2005) reportan que una reducción de un 10% en la humedad 
del suelo es suficiente para disminuir notablemente la actividad β-glucosidasa en el 
suelo. Según estos autores los descensos de dicha actividad enzimática debido al secado 
del suelo puede tener un efecto negativo en la actividad de otras enzimas ya que la β-
glucosidasa es una enzima clave para la degradación de la celulosa y de otros polímeros. 
Además su acción es fundamental para liberar nutrientes y para reducir el tamaño 
molecular y así facilitar la futura actividad enzimática. 
 
4.5.3. Factores que influyen de la actividad de los parámetros bioquímicos. 
 
Como hemos visto anteriormente en los ecosistemas de castañar así como en los 
bosques climáticos de rebollar, las variables climáticas, especialmente la humedad 
edáfica, juegan un papel fundamental en la actividad de los parámetros bioquímicos del 
Parámetros bioquímicos del suelo 
 259
suelo. No obstante, el efecto que tiene el contenido de agua en el suelo de nuestras 
parcelas de experimentación varía según el tipo de parámetro bioquímico estudiado. 
 
En nuestro trabajo, observamos dos claras tendencias en cuanto a la actividad de 
los parámetros bioquímicos del suelo. Por un lado, los valores más altos en 2003 
respecto al 2004; y por otro, los valores más altos observados en el castañar de madera 
frente a los observados en el castañar de fruto y el rebollar. Respecto a la mayor 
actividad del 2003, como se observa en la Figura 110 en este año se registraron una 
cantidad de precipitaciones notablemente superior a la de 2004. No solamente en los 
meses de muestreo, sino a lo largo del año, la distribución de las precipitaciones en el 












































Figura 110. Precipitaciones mensuales durante los años 2003 y 2004. 
 
Estos mayores registros en las precipitaciones fueron uno de los principales 
causantes de la mayor actividad metabólica obtenida en 2003 respecto al 2004. Zwikel 
et al., (2007) establecen que la precipitación ejerce un efecto positivo en la actividad 
enzimática debido probablemente al aumento en la actividad de la vegetación lo cual 
favorece un mayor aporte de sustrato orgánico al suelo. No obstante, este efecto de las 
precipitaciones anuales en la dinámica de las enzimas del suelo está regulado por 
condiciones locales. El efecto positivo de las precipitaciones se produce 
fundamentalmente en microambientes, en los cuales el potencial de la actividad 
enzimática puede verse favorecida por un lado, pero a su vez, puede verse restringido 
por la humedad. Sobre este principio, Zwikel et al. (2007) también resaltan el efecto 
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negativo que las precipitaciones poseen sobre la actividad de las enzimas del suelo, 
aparentemente a través del lavado de nutrientes del suelo. 
 
En ecosistemas mediterráneos, las altas temperaturas se producen durante la 
época estival coincidiendo con las escasas precipitaciones que conducen a un estrés 
hídrico en esta época del año. Por el contrario, durante el otoño, los niveles de agua en 
el suelo son mucho mayores. Así, moderados incrementos en las temperaturas del suelo 
pueden mejorar la actividad enzimática dependiendo del contenido de humedad en el 
suelo. Durante el verano la falta de agua en el medio no permite una mejora en la 
actividad enzimática a pesar de las temperaturas favorables. Fioretto et al. (2007), tras 
obtener similares resultados en cuanto al efecto de temperatura y humedad sobre la 
síntesis enzimática, concluyen que la alternancia de periodos húmedos y secos es el 
factor más influyente en la actividad biológica del suelo en la cuenca mediterránea. 
 
La variabilidad de resultados encontrados en la bibliografía referentes al efecto 
de la humedad del suelo en la actividad enzimática puede explicarse debido a las 
diferencias en factores como la textura del suelo, régimen de lluvias y temperaturas, etc. 
No obstante, estas variaciones hacen complicado establecer reglas generales para poder 
interpretar los análisis enzimáticos como indicadores de la calidad del suelo (Hinojosa 
et al., 2004). Al mismo tiempo, otros factores desconocidos pueden estar influenciando 
las mediciones de estos parámetros bioquímicos y será un desafío para los 
investigadores durante los puntos clave que dominan estos procesos.  
 
Por otro lado, la mayor actividad observada en el castañar de madera también 
puede estar causada tanto por la mayor cobertura vegetal como por la mayor cantidad de 
desfronde observada en este tipo de manejo. Su desfronde, aunque no presentó 
diferencias significativas respecto al del castañar de fruto ni al del rebollar, fue superior 
al de estas dos parcelas. Autores como Scheneider et al. (2001) o Gianfreda et al. (2005) 
destacan la importancia que tiene una amplia cobertura vegetal en la dinámica de los 
parámetros bioquímicos del suelo. La hojarasca depositada sobre la superficie del suelo 
puede llegar a cambiar el microclima de la superficie del suelo e incrementar la 
disponibilidad de otros recursos, especialmente el agua. También protege y aísla al 
suelo frente a cambios extremos de humedad y temperatura y afecta a la distribución y 
abundancia de los organismos en el suelo, como insectos, plantas y microorganismos 
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(Weltzin et al., 2005). Este hecho da lugar a una composición vegetal ligeramente 
diferente que puede influir en la población microbiana del suelo favoreciendo unos 
grupos funcionales frente a otros por la distinta composición de los exudados radicales, 
lo cual induce cambios en la actividad enzimática del suelo.  
 
A pesar de la gran importancia que tiene la alternancia de periodos húmedos y 
secos en la actividad metabólica del suelo, no son los únicos factores que influyen en 
dicha actividad. La clave para entender la estacionalidad en las actividades enzimáticas 
y microbianas puede estar en averiguar qué factores afectan a la actividad de cada 
parámetro bioquímico del suelo, de modo que en algunos el microclima juega un papel 
importante, mientras que en otros la disponibilidad de sustrato es más determinante 
(Sinsabaugh y Moorhead, 1994).  
 
Se ha establecido que las concentraciones de nutrientes en el suelo pueden estar 
relacionadas con la actividad metabólica en dichos suelos (García y Hernández, 2000). 
Con el fin de determinar la interrelación entre los nutrientes del suelo y la actividad 
metabólica de las tres parcelas estudiadas, se realizaron análisis de correlación entre los 
valores medidos para los distintos parámetros bioquímicos y dichos elementos del 
suelo. La Tabla 125 muestra la matriz de correlaciones entre ambos grupos de variables 
mientras que en las Figuras 111 a 113 observamos la representación biplot de dicha 
matriz de correlaciones basada en el Análisis de Correlación Canónico (ACC). 
 
Un problema importante en la valoración de las propiedades bioquímicas entre 
los sitios evaluados, reside en que estas propiedades no pueden utilizarse como 
indicadores válidos e independientes del tipo de suelo, estación o perturbación ecológica 
(Nannipieri et al. 2002). Algunos estudios, han enfocado sus esfuerzos hacia la 
determinación de índices que puedan ser adaptados a situaciones particulares, como 
aquellos elaborados por Trasar-Cepeda et al. (1998) para los suelos de Galicia. Estos 
autores fueron capaces de desarrollar índices que discriminaron bien entre suelos de 
bosques bajo una situación de clímax, y suelos bajo algún tipo de manejo, actividades 
de restauración o diferentes grados de contaminación (Trasar-Cepeda et al. 2000a). 
 
No obstante, existe una alternativa a la formulación de diferentes índices que 
consiste en el uso de estadística multivariante de los datos bioquímicos, para encontrar 
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qué tipo de actividad enzimática explica mejor la variabilidad de los datos y muestra 
diferencias entre suelos sometidos a diferentes condiciones de manejo (Kandeler et al. 
1999). Bajo esta perspectiva, la varianza contenida en los ejes principales de la 
ordenación canónica muestra que la actividad deshidrogenasa, en general, es el 
parámetro bioquímico que más varianza explica en la primera variable canónica tanto en 
ambos tipos de castañares como en el rebollar. Autores como Leirós et al. (2000); 
Quilchano y Marañón (2002); Dinesh et al. (2004) o Gianfreda et al., (2005)  también 
observaron altas relaciones de la actividad de esta enzima con varios nutrientes. No 
obstante, Quilchano y Marañón (2002), pese a observar relación entre las 
deshidrogenasas y pH, Ca, Mg, K, no detectaron correlación con el contenido en 
carbono orgánico del suelo. En nuestro caso observamos correlación entre la 
deshidrogenasa y el carbono orgánico solamente en el castañar de madera, pero no en el 
castañar de fruto ni en el rebollar. 
 
En nuestro trabajo hay que destacar las altas correlaciones existentes entre 
carbono y nitrógeno del suelo del castañar de madera con la actividad metabólica en 
esta parcela. Tanto en el castañar de fruto como en el rebollar estos dos nutrientes 
correlacionan en mucha menor medida con la actividad de los parámetros bioquímicos, 
sobre todo en el rebollar, solamente presentando relación la actividad de arilsulfatasas y 
glucosidasas con el carbono orgánico del suelo. Esto nos confirma la mayor actividad 
metabólica observada en el castañar dedicado a la producción de madera. Carbono y 
nitrógeno son los dos nutrientes que nos permiten encontrar diferencias entre las tres 
parcelas, lo cual es muy importante ya que son los dos nutrientes que conforman en 
mayor medida la materia viva. McGill y Cole (1981) proponen que debido a que la 
actividad microbiana del suelo depende íntimamente de la disponibilidad de carbono, 
los elementos unidos directamente a él, como puede ser el nitrógeno, serán 
mineralizados como producto secundario de la descomposición del carbono 
(mineralización biológica) y de este modo la actividad de las enzimas implicadas en la 
liberación de estos elementos sería independiente de la disponibilidad de nutrientes. Por 
el contrario, los elementos unidos al carbono a través de enlaces éster, como es el caso 
del fósforo, requirieren enzimas específicas para su mineralización (mineralización 
bioquímica). Allison et al. (2007) sugieren que la teoría de McGill y Cole (1981) no 
está necesariamente vinculada a las enzimas que hidrolizan el nitrógeno debido a la 
menor relación C/N encontrada en los microorganismos que en las plantas: la hidrólisis 
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de carbono desde la materia orgánica no libera el suficiente nitrógeno para la 
microbiota, produciéndose una limitación de nitrógeno. 
 
Tabla 125. Coeficientes de correlación entre los parámetros bioquímicos y los nutrientes del suelo. 
 
Parcela  pH agua pH KCl C N C/N P Ca K 
Respiración -0,089 0,024 0,334 0,422 0,025 0,512 0,135 -0,120 
Microbiota total 0,065 -0,017 0,312 0,304 0,135 0,235 -0,143 -0,092 
Solubilizadores 
P 0,110 0-,420 -0,245 -0,326 -0,202 -0,149 -0,080 -0,165 
Deshidrogenasas 0,495 0,267 0,297 0,563 -0,183 0,282 0,080 0,640 
Ureasas -0,019 -0,016 0,016 0,226 -0,192 0,101 -0258 0,176 
Fosfatasas 
ácidas -0,053 0,073 0,374 0,527 -0,020 -0,054 -0136 0,248 










Glucosidasas 0,083 0,144 0,116 0,451 -,287 ,187 -0,149 0,297 
Respiración 0,020 0,054 0,398 0,267 0,289 0,232 0,154 0,253 
Microbiota total 0,204 0,187 0,167 0,166 0,113 0,158 0,018 0,149 
Solubilizadores 
P 0,010 0,048 0,105 0,105 0,024 0,188 -0,064 -0,132 
Deshidrogenasas 0,158 0,051 0,434 0,515 -0,053 0,207 0,584 0,558 
Ureasas 0,169 0,199 0,305 0,208 0,195 -0,086 0,090 0,462 
Fosfatasas 
ácidas 0,073 0,106 0,507 0,358 0,378 0,000 0,105 0,169 











Glucosidasas 0,002 0,043 0,683 0,544 0,379 -0,079 0,316 0,379 
Respiración -0,073 -0,445 0,228 0,334 -0,001 0,501 0,403 0,389 
Microbiota total -0,184 -0,298 0,334 0,248 0,363 0,137 0,142 0,147 
Solubilizadores 
P 0,164 0,114 0,023 0,143 0,148 -0,096 0,086 0,210 
Deshidrogenasas -0,089 -0,037 0,095 0,188 -0,040 0,497 0,412 0,578 
Ureasas -0,056 -0,096 0,327 0,360 0,162 0,049 0,085 0,368 
Fosfatasas 
ácidas 0,012 -0,167 0,235 0,141 0,212 -0,342 0,134 0,146 






Glucosidasas -0,072 -0,348 0,409 0,280 0,362 0,159 0,338 0,503 
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Figura 111. Biplot de representaciones entre parámetros bioquímicos y nutrientes basado en 
















Figura 112. Biplot de representaciones entre parámetros bioquímicos y nutrientes basado en 





















Figura 113. Biplot de representaciones entre parámetros bioquímicos y nutrientes basado en 
Análisis de Correlación Canónico (ACC) en el rebollar 
 
La alta correlación observada para la arilsulfatasa y el carbono orgánico del 
suelo parece provenir del efecto del carbono orgánico en la actividad microbiana, y por 
tanto en la síntesis enzimática (Bergstrom et al., 1998), y de la conexión directa entre 
los ester sulfato (substrato de esta enzima) y las moléculas de carbóno (Tabatabai, 
1994). Deng and Tabatabai (1997) también indicaron una fuerte correlación entre la 
actividad de la arilsulfatasa y el contenido de C orgánico, soportando la hipótesis que 
las enzimas en los suelos están limitadas por la arcilla y los coloides húmicos, y que la 
asociación con sustancias húmicas es una forma efectiva de protección de estas enzimas 
en el ambiente del suelo. 
 
No se observó correlación entre el fósforo y la actividad metabólica en los suelos 
de las tres parcelas. La disponibilidad y la mineralización de fósforo son dos procesos 
fuertemente relacionados. Cuando la disponibilidad de fósforo es alta, se produce la 
inhibición de la fosfatasa, es decir, esta enzima presenta una retroinhibición (Olander y 
Vitousek, 2000; Allison et al., 2007). 
 
El pH apenas correlaciona con la actividad de los parámetros bioquímicos 
estudiados y cuando lo hace es de manera negativa, al igual que han observado autores 
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como Dick et al. (1998) o Leiros et al. (2000). Estas correlaciones negativas se 
atribuyen a un efecto indirecto mediado por la acumulación de materia orgánica. 
 
En resumen, el manejo de producción de madera en bosques de castañar parece 
repercutir en un aumento de los parámetros bioquímicos respecto al castañar de fruto, y 
parece que la calidad del suelo mejora, según nuestros resultados, cuando se destina el 
ecosistema del castañar hacia la producción de madera respecto a cuando se implanta el 



















































































































1. Tanto en el castañar como en el rebollar, se detectaron diferencias significativas en la 
cantidad de biomasa de las distintas fracciones vegetales, obteniéndose los mayores 
valores para la biomasa total, seguido de la biomasa en troncos y más bajos para la 
biomasa en hojas. 
 
2. La biomasa total, de troncos, de ramas y de hojas fue significativamente mayor en el 
castañar que en el rebollar, configurándose en este sentido los bosques formados por el 
cultivo del castaño como bosques más productivos y con mayor aporte potencial de 
restos orgánicos al suelo que los rebollares. 
 
3. En general, las mayores concentraciones de nutrientes se observaron en las hojas, que 
aunque cuantitativamente es la fracción menos importante de la biomasa, su importancia 
cualitativa es indudable.  
 
4. La dinámica de nitrógeno, fósforo y potasio en hojas verdes de las dos especies fue 
similar: a medida que envejece la hoja su contenido disminuye. Por el contrario, las 
concentraciones de calcio crecen según avanza el ciclo vegetativo, mientras que el 
magnesio presentó una dinámica variable en las hojas verdes. Por lo tanto, la dinámica 
de los principales nutrientes en la hoja no se vio afectada ni por la especie ni por el 
diferente manejo forestal. 
 
5. La reabsorción y la eficiencia de la reabsorción de nitrógeno y del fósforo 
presentaron relación con las concentraciones de ambos nutrientes en las hojas verdes, 
mientras que para el calcio no se observó esta relación y para magnesio y potasio, 
debido a su movilidad, no se observó un comportamiento claro.  
 
6. Para ambos tipos de castañares, el desfronde presentó una clara estacionalidad para 
hojas, inflorescencias, frutos y cúpulas, mientras que la caída de ramas y otros restos 
presentó un comportamiento más errático. En el rebollar se observaron las mismas 
tendencias, y por tanto ni el manejo ni el tipo de bosque parece influir en nuestro caso 




7. Las hojas fueron la fracción mayoritaria del desfronde en las tres parcelas. El 
desfronde de órganos reproductivos fue significativamente mayor en ambos tipos de 
castañares que en el rebollar mientras que el desfronde total, el de hojas y el de ramas 
no presentó diferencias significativas entre las tres parcelas. 
 
8. Las variaciones interanuales en las precipitaciones, si bien no produjeron una 
disminución en la producción total, si provocaron en las dos especies de estudio un 
adelanto en la caída de las hojas al suelo forestal. 
 
9. En cuanto al aporte de nutrientes al suelo, tanto en los castañares como en el rebollar, 
las hojas fueron la fracción del desfronde que más cantidades aportó, debido a que fue, 
tanto la fracción más relevante de la hojarasca, como la que mayores concentraciones de 
nutrientes presentó. 
 
10. En cuanto a la descomposición de hojarasca, en todos los experimentos 
desarrollados, la pérdida de peso de la materia seca siguió un modelo bifásico formado 
por una primera fase controlada por los materiales fácilmente lixibiables caracterizado 
por fuertes pérdidas los dos primeros meses; y por un segunda etapa de disminución en 
forma de dientes de sierra de la masa remanente controlada por el material orgánico de 
naturaleza más resistente a la descomposición. Por lo tanto, la dinámica de 
descomposición en castañares de madera y fruto fue análoga, no encontrándose 
diferencias respecto a la dinámica que se sigue en los rebollares que representan la 
vegetación clímax de la zona. 
 
11. Entre las variables climáticas estudiadas, la humedad del suelo es la que ejerce un 
mayor efecto sobre la descomposición de las hojas confinadas en las bolsas en todos los 
ciclos estudiados. 
 
12. En los experimentos estudiados, cada nutriente liberado desde las hojas en 
descomposición presenta un comportamiento peculiar, encontrándose elementos que al 
final del proceso presentaron concentraciones más altas que las iniciales (carbono, 
nitrógeno y calcio) y otros con niveles inferiores a los que tenían al principio del 




13. En los ecosistemas estudiados, en general el factor más influyente en la actividad de 
los parámetros bioquímicos del suelo es la humedad edáfica. No obstante, otros factores 
como desfronde, temperatura, etc. influyen en la actividad metabólica del suelo por lo 
que en ocasiones es difícil establecer que factor o factores son los más influyentes. 
 
14. El castañar de madera presentó una mayor actividad metabólica en el suelo respecto 
a la observada en el castañar de fruto y en el rebollar. Es decir, el tipo de manejo y la 
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ANEXO 2. Presencia (+) o ausencia (-) de especies de plantas en cada parcela estudiada en 
el bosque de la Honfria en España y en Cévennes en Francia. En la columna de la derecha se 
indica el país de la parcela donde la especie estuvo presente (S= Spain, and F= France). 
 
AG= C. sativa abandoned grove, CG= C. sativa cultivated grove, CO= C. sativa coppice stand, MC= Medium C. sativa coppice stand, 






























Achillea millefolium L. - - - - - + + - - - F 
Aira caryophillea L. - - - - + - - - - - S 
Alliaria petiolata (M. Bieb.) Cavara & Grande - - - - - - + - - - F 
Allium sp. L. - - + - + - - - - - S 
Andryala intergrifolia L. + + - - + + - - - - 
S 
F 
Anthemis arvensis L. - - - - + - - - - - S 
Anthoxantum odoratum L. + + + + - + - - - - 
S 
F 
Anthyllis cytisoides L. - + - - + - - - - - S 
Aphanes inexspectata Lippert - - - - + - - - - - S 
Arctium minus Bernh - - - - - + - - - - F 
Arenaria montana L. + + + + - + + - + + 
S 
F 
Aristolochia pallida Willd. - + + + - - - - - - S 
Arnoseris minima (L.) Schweigger & Koerte - - - + + - - - - - S 
Asphodelus albus Miller + - + - - - - - - - S 
Asplenium trichomanes L. - - - - - - + + + - F 
Asterocarpus sesamoides Gay - - - + + - - - - - S 
Avena elatior L.  + - - - - - - - - - S 
Avena sativa L. - - - - + - - - - - S 
Avena sterilis L. - - - - + - - - - - S 
Avenula lodunensis (Delastre) Kerguélen - + - + + - - - - - S 
Barkausia taraxacipholia (Thuill.) DC. - - - - + - - - - - S 
Betula pendula Roth - - - - - + + + + - F 
Bromus hordeaceus L. - - - - + - - - - - S 
Bromus maximus Desf. (b.) - - - - + - - - - - S 
Bromus mollis L. - - - - + - - - - - S 
Bupleurum sp. L. - - - - + - - - - - S 
Calamintha officinalis Moench + + + + + - - - - - S 
Caluna vulgaris (L.) Hull + + - - - + + - + + 
S 
F 
Campanula patula L. - - - - + - - - - - S 
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Campanula rapunculus L. + + - - - + - - - - 
S 
F 
Capsella bursa-pastoris (L.) Medik - - - - + - - - - - S 
Cardamine hirsuta L. - + - - + - - - - - S 
Carex sp. L. Kukenthal + - - - - + - + - - 
S 
F 
Carlina corymbosa L. - - - - - + - - - - F 
Castanea sativa Miller + + + + + + + + + + 
S 
F 
Centaurea cyanus L. - - - - + - - - - - S 
Centaurea montana L. - - - - + - - - - - S 
Centaurea sp. L. - + - - - - - - - - S 
Centaurea thuillieri J. uvigneaud & J. 
Lambinon - - - - - - + - - - F 
Centhrantus calcitrapa L. - - - - + - - - - - S 
Cephalanthera rubra (L.) L.C.M. Richard - - - - - - - + - - F 
Cephalanthera longifolia (L.) Fritsch + - + + - - - - - - S 
Cerastium glomeratum Thuill. - - - - + - - - - - S 
Chondrilla juncea L. - - - - + - - - - - S 
Cirsium ferox (L.) DC. - - - - - + - - - - F 
Cistus hirsutus Lam. + - + - - - - - - - S 
Clinopodium vulgare L. - - - - - + + + + - F 
Conopodium majus (Gouan) Loret + + + + - + - - - - 
S 
F 
Convolvulus arvensis L. - - - - + - - - - - S 
Corrigiola littoralis L. - - - - + - - - - - S 
Crataegus monogyna Jacq. - - + - - - - - + - 
S 
F 
Crepis virens L. - - - - + - - - - - S 
Crucianella angustifolia L. - - - - + - - - - - S 
Cynosurus echinatus L. - - - - + - - - - - S 
Cynosurus effusus Link - - - - + - - - - - S 
Cytisus scoparius (L.) Link + + - + - + + + + + 
S 
F 
Dactylis glomerata L. + + - + + + + + - - 
S 
F 
Daucus carota L. - - - + + - - - - - S 
Deschampsia media (Gouan) Roemer & 
Schultes - - - - - - + - + + F 
Digitalis purpurea L. - - - - - + - + - - F 
Endymyium nutans Dumort - - - + - - - - - - S 
Epilobium lanceolatum Sebastiani & Muri - - - - - + + + - + F 
Erica arborea L. + + - - - - - - - - S 
Erica australis L. + + - + - - - - - - S 
Erica cinerea L. - - - - - + + - + + F 
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Festuca ovina L. + - + - - - - - - - S 
Festuca rubra L. - - - - - + + + + + F 
Fraxinus sp. L. - - - - - - - + + - F 
Galeopsis ladanum L. - - - - - + - - - - F 
Galium aparine L. - - - - + - - - - - S 
Galium cruciata Scop. + + + - - - - - - - S 
Galium mollugo L. - - - - - + - - - - F 
Galium rubrum L. - - - - - - + + - - F 
Genista florida L. + - - - - - - - - - S 
Genista hispanica L. + + + + - - - - - - S 
Genista pilosa L. - - + - - - - - - - S 
Genista tridentata L. - + - + - - - - - - S 
Geranium molle L. - - - - + - - - - - S 
Geranium robertianum L. - + - + + - - - - - S 
Geum urbanum L. - - - - - - + + - - F 
Gnaphalium lutescens L. - - - - + - - - - - S 
Gramineae - - - - - + + + + - F 
Halimium lasianthum subsp.alyssoides (Lam.) 
Greuter & Burdet - + - + - - - - - - S 
Hedera helix L. - - - - - + + + + - F 
Herniaria glabra L. - - - - + - - - - - S 
Hieracium maculatum Sm. - - - - - + + + + + F 
Hieracium murorum L. - + - + - + + + + + 
S 
F 
Hieracium pilosella L. + - - - - + - - - - 
S 
F 
Hieracium sp. L. - - - - - - + + - - F 
Hieracium umbellatum L. - - - - - + + + + + F 
Hippocrepis comosa L. - - - - + - - - - - S 
Hispidella hispanica Lam. - + - + + - - - - - S 
Holcus lanatus L. - - - - + + - - - - 
S 
F 
Holcus mollis L. + + - + - - - - - - S 
Hypericum humifusum L. - - - - - + - - - - F 
Hypericum montanum L. - - - - - - + - - - F 
Hypericum perforatum L. + + + - + - - - - - S 
Hypericum sp. L. - - - - - + - - - - F 
Hypochaeris radicata L. - - - - - + - + - - F 
Ilex aquifolium L. - - + - - + + - - - 
S 
F 
Jasione montana L. + + - + + + - - - - 
S 
F 
Juniperus oxycedrus L. - - - - - - - - + - F 
Lactuca serriola L. - - - - + - - - - - S 
Lamium maculatum L. - - - + - - - - - - S 
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Lapsana communis L. - - - - + + - - - - 
S 
F 
Lathyrus angulatus L. - - - - + - - - - - S 
Leontodon crispus Vill. - - - + + - - - - - S 
Leontodon hispidus L. - - - - + - - - - - S 
Leucanthemum vulgare Lam. - - - - - + - - - - F 
Linaria sp. Miller - - - - - + - - - - F 
Linaria triornitophora (L) Willd - + - + - - - - - - S 
Linum bienne Miller - - - - + - - - - - S 
Lolium strictum Parl. - - - - + - - - - - S 
Lonicera etrusca G. santi - + - - - - - - - - S 
Lotus corniculatus L. - + - - + + + - - - 
S 
F 
Lupinus hispanicus Boiss. & Reut - - - - + - - - - - S 
Luzula campestris (L.) DC. - - - - - + + + + + F 
Luzula forsteri (Sm.) DC. + + + + + - - - - - S 
Luzula nivea (L.) DC. - - - + - - - - - - S 
Malva arvensis All. - - - - + - - - - - S 
Malva hispanica L. - - - - + - - - - - S 
Marrubium vulgare L. - - - - + - - - - - S 
Melampyrum cristatum L. - - - - - + - - - - F 
Melica uniflora Retz. - - - + - + - - - - 
S 
F 
Melittis melissophyllum L. - + - + - - - - - - S 
Moehringia trinervia (L.) Clairv. - - - - - + - - - - F 
Molinia caerulea (L.) Moench - - - - - - - + - - F 
Muscari comosum (L.) Miller - - - - + - - - - - S 
Mycelis muralis (L.) Dumort - - - - - + - - - - F 
Nardurus patens Godr. - - - + + - - - - - S 
Origanum vulgare L. - + - - - + + - - - 
S 
F 
Ornithopus compressus L. - - - - + - - - - - S 
Ornithopus perpusillus L. - - - - - + - - - - F 
Orobanche crenata Forsskal - - - - + - - - - - S 
Orobanche rapum auct. + - - - - - - - - + 
S 
F 
Orobanche sp. L. - - - - + - - - - - S 
Papaver argemone L. - - - - + - - - - - S 
Papaver rhoeas L. - - - - + - - - - - S 
Petrorhagia hispanica (L.) P.W. Ball & 
Heywood - - - - + - - - - - S 
Piptaterum multiflorum Beauv. - + - + + - - - - - S 
Pinus pinaster Aiton - + - + - - - + + - 
S 
F 




Poa nemoralis L. - + - + + + + + + + 
S 
F 
Poa palustris L. + - - - - - - - - - S 
Poa pratensis L. - - - - + - - - - - S 
Poa trivialis subsp. sylvicola (Guss) H. Lindb. 
Fil. - - - - - - + - - - F 
Polygala vulgaris L. - + - + + + - - - - 
S 
F 
Polypodium vulgare L. - - - - - - + - + - F 
Prunella grandiflora (L.) Scholler - + - + - + - - - - 
S 
F 
Prunella vulgaris L. - - - - - + - - - - F 
Prunus avium L. - + + + + - - - + + 
S 
F 
Pteridium aquilinum (L.) Kuhn + - + - - + + + + + 
S 
F 
Quercus ilex L. - - - - - + + - + - F 
Quercus pubescens Willd. - - - - - + - - + + F 
Quercus pyrenaica Willd + + + + + - - - - - S 
Quercus rotundifolia Lam - - - + + - - - - - S 
Ranunculus sp. L. - - - - - + - - + - F 
Reseda luteola L. - - - - + - - - - - S 
Rhinanthus minor L. - - - - - + - - - - F 
Robinia pseudo-acacia L. - - - - - + - - - - F 
Rosa canina L. - + + - - - - - - - S 
Rosa sp. L. - + + - - + - - - - 
S 
F 
Rubia peregrina var. longifolia (Poiret) O. 
Bolờs - - - - - - + - - - F 
Rubus fruticosus L. - + + + - - - - - - S 
Rubus sp. L. - - + - - + + + + - 
S 
F 
Rumex acetosella L. - - - + + + - - - - 
S 
F 
Sanguisorba minor Scop. - - - + + - - - - - S 
Sanicula europaea L. - + - - - - - - - - S 
Scleranthus annuus L. - - - - + - - - - - S 
Sedum rupestre L. - + - + - - - - - - S 
Sedum sp. L. - - - - - + - - - - F 
Silene inflata Sm. - - - - + - - - - - S 
Silene nutans L. - - - - - + - - - - F 
Silene sp. L. - + - + - - - - - - S 
Silene vulgaris subsp. angustifolia (Miller) 
Hayek - - - - - - - + - - F 
Solanum ducamara L. - - - - - - + - - - F 
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Solidago virgaurea L. - - - - - + - - - - F 
Sonchus oleraceus L. - - - - + - - - - - S 
Sorbus sp. L. - - - - - - + - - - F 
Stachys officinalis (L.) Trévisan - - - - - + - - - - F 
Stellaria media (L.) Willd - - - - + - - - - - S 
Tamus communis L. - - + - - - - - - - S 
Tanacetum corymbosum (L.) Schultz Bip. - + - - - - - - - - S 
Taraxacum officinale Weber - - - - - + - - - - F 
Teesdalia nudicaulis (L.) R. Br. - - - + - - - - - - S 
Teucrium scorodonia L. + - + - + + + + + + 
S 
F 
Thapsia villosa L. + - - + + - - - - - S 
Thesium divaricatum Jan ex Mert. & Koch - + - + - - - - - - S 
Thlaspi perfoliatum L. - - - - + - - - - - S 
Thymus serpyllum L. - - - - - + + - + - F 
Torilis arvensis (Hudson) Link - - - - + - - - - - S 
Trifolium angustifolium L. - - - - + - - - - - S 
Trifolium arvense L. - - - - + - - - - - S 
Trifolium campestre Schreber - - - - + + - - - - 
S 
F 
Trifolium dubium Ehrh. - - - - - + - - - - F 
Trifolium pratense L. - - - - + + - - - - 
S 
F 
Trifolium pratense subsp. semi-purpureum 
(Stronb) Pign. - - - - - - - - - - F 
Trifolium repens L. - - - - - + - - - - F 
Trifolium striatum L. - - - - + - - - - - S 
Trincia hispida Roth - - - - + - - - - - S 
Tuberaria guttata (L.) Fourr. - - - - + - - - - - S 
Veronica arvensis L. - - - - + - - - - - S 
Veronica officinalis L. - + + - - + - - - - 
S 
F 
Vicia lutea L. - - - - + - - - - - S 
Vicia pseudocracca Bertol. - - - - + - - - - - S 
Vicia sativa L. - - - - - + + + - - F 
Viola langeana Valentine - - - - + - - - - - S 
Viola odorata L. - + - - - - - - - - S 
Viola sp. L. - - - - - + + + - - F 
Vulpia bromoides (L.) S.F. Gray - - - - + - - - - - S 
 
 
 
 

